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3L’évolution de l’environnement urbain et le développement de l’industrie depuis le début 
du 19ème siècle ont créé des besoins accrus en eau d’alimentation et en eau industrielle, mais 
ont également engendré des sources de pollution variées des écosystèmes en particulier
aquatiques, réceptacles ultimes des polluants. Pour protéger les ressources aquifères, en 
France, les collectivités publiques et industrielles sont obligées de procéder au traitement de 
leurs eaux résiduaires avant rejet dans le milieu naturel. 
Une étape commune à tous les procédés de traitement des eaux usées, consiste à séparer
les solides en suspension de l’eau résiduaire. Si la séparation des particules solides de grande 
taille et de forte densité s'effectue sans difficulté par décantation sous l’effet de la pesanteur, 
l'élimination des matières finement dispersées et des colloïdes ne peut être obtenue en un 
temps suffisamment court par simple décantation. Pour faciliter et accélérer la décantation des 
ces particules, des floculants sont ajoutés pour favoriser l’agglomération des particules 
extrafines contigües et obtenir des flocs de densité et granulométrie importantes. Si les 
floculants inorganiques sont disponibles et utilisés depuis longtemps, le développement des 
floculants à base de polymères organiques, notamment les polyéléctrolytes de synthèse, a 
présenté une grande avancée dans le processus de floculation. Ainsi par rapport aux 
électrolytes minéraux classiques (sels de fer et d’aluminium), les floculants organiques de 
synthèse présentent plusieurs avantages comme l’efficacité et le rendement élevé pour 
l’utilisation de faibles quantités, l’obtention de volume de boue réduit grâce à l’absence de 
sels insolubles apportés au processus et la non modification des propriétés physicochimiques 
de l’eau traitée d’où la possibilité de sa réutilisation. Parmi ces floculants, les polyacrylamides
sont devenus les floculants organiques les plus largement utilisés pour faciliter la séparation 
solide/liquide, grâce à leur efficacité, leur souplesse de fabrication et leur rentabilité 
économique.
Les polyacrylamides (PAM) linéaires sont des polymères de hauts poids moléculaires, 
solubles dans l’eau, dont le squelette de base est composé d’unités répétitives de monomères 
d’acrylamides (AMD). En plus de leur principal usage pour le traitement de l’eau, ces 
polymères sont aussi utilisés pour d’autres applications comme la stabilisation des sols et la 
récupération assistée du pétrole et sont impliqués dans divers processus industriels (industrie 
cosmétique, textile, papeterie). Plusieurs types (anioniques, cationiques, linéaires, réticulés) 
de PAM existent sous différentes formes (sec sous forme de poudre, flacons ou granules; 








4sont les PAM linéaires anioniques, composés de co-monomères d’acrylamide et d’acide 
acrylique, qui sont les plus utilisés.
Les floculants à base de polyacrylamide anioniques sont utilisés pour la clarification des 
eaux potables, des eaux usées et industrielles. En France, parmi les industriels utilisateurs de 
ces floculants, les industries de granulat occupent une place importante. Ces industries 
consomment aujourd’hui environ 900 tonnes de PAM par an pour le recyclage des eaux de 
procédés et la clarification des effluents (UNPG 2013). En raison des exigences 
règlementaires mises en place depuis quelques années (Arrêté ministériel du 22 septembre 
1994 $ 18.2.1), imposant le recyclage total des eaux dans l’installation et interdisant les rejets 
dans l’environnement, l’usage des floculants de PAM pour le traitement des eaux de procédés 
chargées en particules fines est amené à se généraliser dans l’industrie de granulat mais aussi 
dans les autres activités industrielles générant ce type d’effluents. Les systèmes de recyclage 
impliquent généralement une étape de floculation à l’aide des PAM suivie d’une étape de 
clarification en lagunes de décantation à ciel ouvert (figure 1). A partir de ces lagunes, des 
échanges avec le milieu environnant peuvent avoir lieu, comme la dissémination des 
floculants dans les eaux souterraines et les eaux de surface. Bien que l’usage des floculants 
soit considéré aujourd’hui comme un enjeu environnemental important par les autorités 
administratives en charge de la protection des espaces naturels et par les industriels concernés, 
il n’existe aucune étude scientifique complète et pluridisciplinaire qui puisse leur apporter des 
réponses quant aux risques liés à cet usage et leur permettre de prendre éventuellement les 
mesures appropriées. En raison du caractère très toxique de l’acrylamide pouvant être présent 
en quantités résiduelles dans le PAM (jusqu’à 0,1 %), et des effets néfastes des PAM 
anioniques pour certains organismes aquatiques démontrés récemment, ce manque 








5Figure 1: Schéma d'un procédé de floculation classique utilisée dans le traitement 
des eaux industrielles (Aquapol 2010)
C’est dans ce contexte, qu’a été initié le projet ANR Aquapol en 2010, dans lequel 
s’intègrent les travaux de cette thèse. Ce projet proposait d’évaluer l’impact du 
polyacrylamide et de son monomère de base (l’acrylamide), sur les écosystèmes et de fournir 
aux « utilisateurs » et aux « décideurs » les bases scientifiques et les outils nécessaires aux 
évaluations d’impact et de risques écologiques liés à l’usage des floculants de PAM dans les 
industries de granulat. Il s’agissait d’un projet pluridisciplinaire dont l’objectif principal était
d’étudier les mécanismes biogéochimiques de dégradation et de transfert de l’acrylamide et 
du polyacrylamide dans les eaux industrielles (eau de procédé et eau interstitielle des boues), 
les eaux naturelles (souterraines et de surface) et les boues de décantation. 
Les travaux de cette thèse sont axés sur l’étude des interactions de l’acrylamide et du 
polyacrylamide avec des phases particulaires d’un site de granulat. Ces interactions peuvent 
renseigner sur le potentiel de rétention de ces deux molécules par le compartiment particulaire 








6Le travail de cette thèse s’articule en quatre grandes parties. Le chapitre I de ce manuscrit 
est une synthèse bibliographique sur les caractéristiques physico-chimiques de l’AMD et du 
PAM, leurs méthodes d’analyse ainsi que leur présence et devenir dans l’environnement. Ce 
premier chapitre contient une revue biobibliographique publiée dans le cadre du projet 
Aquapol sur les mécanismes de transfert et de dégradation des floculants à base de PAM dans 
les hydrosystèmes. 
Le chapitre II est consacré à l’étude de l’acrylamide, molécule particulièrement toxique, et 
potentiellement présente en quantités résiduelles dans les PAM. Une méthode d’analyse de 
l’AMD en HPLC/MS/MS développée dans le cadre de cette thèse pour quantifier l’AMD 
dans des échantillons aqueux, y est décrite. Ensuite, une étude des interactions de l’AMD 
avec des particules de boue d’un site de granulat et deux phases argileuses, avec des tests 
d’adsorption (en fonction du temps, de la concentration d’AMD et du pH), est présentée. 
Le chapitre III présente une étude des interactions du PAM avec des particules solides 
présentes dans le site de granulat (boue et argiles). Les tests d’adsorption réalisés sous 
différentes conditions physico-chimiques (pH, force ionique, concentration) y sont décrits. 
L’effet de ces conditions sur les propriétés de charge du PAM et des surfaces solides et leurs 
impacts sur les capacités et les mécanismes d’adsorption sont discutés. La dernière partie de 
ce chapitre est destinée au suivi de l’AMD résiduel contenu dans le PAM, durant les essais 
d’adsorption du PAM.
Le chapitre IV consiste en une étude préliminaire de la photodégradation du PAM et son 
AMD résiduel pour estimer l’effet des rayonnements ultraviolets sur la dégradation du PAM 
et de l’AMD résiduel.
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L’acrylamide (AMD) est utilisé sous sa forme monomérique principalement dans deux 
applications. La première, qui consomme environ 0,1% de l’AMD produit en Europe, consiste 
en la fabrication des gels d’électrophorèse de polyacrylamide qui servent à la séparation des 
acides nucléiques dans les établissements de recherche, les universités et les hôpitaux. En 
second lieu, les monomères d’AMD peuvent entrer dans la formulation des agents de 
scellement pour les joints, utilisés principalement pour étanchéifier les conduites d’égouts. En 
Europe, la production de ces agents a cessé depuis 1997, et les joints à base d’acrylamide ne 
sont plus utilisés (European Commission 2002). La plus grande consommation d’AMD est 
liée à son utilisation pour la fabrication des polymères de polyacrylamide (PAM). En Europe, 
99,9% de la consommation totale de l’AMD est liée à la production des PAM (European 
Commission 2002). Ces polymères peuvent être utilisés dans plusieurs domaines et pour des 
applications variées. En papeterie, ils sont utilisés comme agents de rétention pour les fibres 
de papiers, comme adjuvants d’égouttage ou floculants. Lors de la récupération assistée du 
pétrole, ils sont ajoutés pour augmenter la viscosité du fluide et optimiser les taux 
d’extraction. En agriculture, ils sont appliqués pour prévenir la dégradation du sol et améliorer 
l’efficacité de l’irrigation. Les PAM entrent aussi dans la formulation des revêtements et 
peintures pour en améliorer la pigmentation, et dans les produits textiles comme agents de 
collage et répulsifs d’eau. La principale application des PAM demeure le traitement de l’eau 
où ils sont utilisés comme floculants pour améliorer la séparation solide/liquide dans les eaux 
contenant des matières en suspension. Cette dernière application représente 65% de la 
consommation totale du PAM (IARC 1994) aux USA. En Europe, la consommation de PAM 
pour le traitement des eaux usées et potables est estimée à 50 000 tonnes par an (European 
Commission 2002). Les floculants à base de polyacrylamide sont utilisés pour la clarification 
des eaux brutes, le traitement des effluents des stations d’épuration et le traitement des 
effluents industriels. 
Dans les industries de granulat, les polyacrylamides sont utilisés dans deux principales 
applications. D’une part, ils sont utilisés pour clarifier les eaux usées et répondre aux 
exigences de la législation interdisant les rejets dans l’environnement (Arrêté ministériel du 
22 septembre 1994, article 18.2.1). D’autre part, les PAM servent pour la clarification et le 
recyclage des eaux de procédé, ce qui permet une économie d’eau. Cette dernière application 
présente un enjeu économique important pour les producteurs de granulat, principalement à 
cause des gros volumes d’eau utilisés (plusieurs milliers de m3 par jour) pour le lavage d’une 
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plus, l’utilisation des floculants permet la réduction du nombre et des surfaces des bassins de 
décantation ainsi que le volume de boues produites qui sont ensuite stockées dans des lagunes 
de décantation. 
Les polyacrylamides sont employés dans de nombreux procédés industriels grâce à leur 
grande efficacité dans le procédé de floculation. Le PAM étant un polymère d’AMD, il est 
important de s’intéresser aux voies de synthèses de ces deux composés, ainsi que de détailler 
leurs propriétés physico-chimiques qui font des macromolécules de PAM de bons candidats à 
la séparation de phase.
1- Synthèse et propriétés physico-chimiques de l’AMD et du 
PAM
L’acrylamide (AMD) est un solide cristallin inodore très soluble dans l’eau (2 155 g/L à 
30°C) et soluble dans de nombreux solvants organiques comme le méthanol, l’éthanol et 
l’acétone. Il est généralement synthétisé à partir de l’hydratation de l’acrylonitrile avec de 
l’acide sulfurique (entre 90 et 100°C) ou par hydratation catalytique à l’aide de catalyseurs de 
cuivre (World Health Organization 1985). Ses principales propriétés physiques et chimiques 
sont présentées dans le tableau 1. La solubilité très élevée de l’AMD dans l’eau et sa petite 
taille sont à l’origine de la forte affinité de cette molécule vis à vis des phases aqueuses par 
rapport aux phases organiques (faibles coefficients de partage). 
Tableau 1: Propriétés physique et chimiques de l'acrylamide
Formule chimique C3H5NO (Vershueren 2001)
Masse molaire 71,08 (Vershueren 2001)
Point de fusion 84,5° C (Vershueren 2001)
Point d’ébullition 192,6° C (Vershueren 2001)
Densité 1,12 g/ml à 30° C (Budavari et al. 2001)
Tensions de vapeur 0,9 Pa à 25°C
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9,3 Pa à 50°C
Solubilité 2 155 g/L à 30°C (Vershueren 2001)
Coefficient de partage 
Log Kow
-0,67 (octanol/eau) (Hansch et al. 1995)








1 pour les alevins de 
truite
(Petersen et al. 1985)
Chimiquement, l’AMD contient deux groupements fonctionnels : la double liaison 
vinylique carbone-carbone et le groupement amide (figure 2). Le groupement amide peut être 
impliqué dans différentes réactions comme l’hydrolyse, la déshydratation et l’alcoolyse. La 
double liaison insaturée de l’AMD lui confère la majeure partie de sa réactivité chimique. En 
effet, à cause de son caractère électrophile, cette liaison est très active avec les composés 
nucléophiles comme les protéines et est responsable de la plupart des effets toxiques de 
l’acrylamide (réactivité vis-à-vis des protéines et de l’ADN). Elle est également impliquée 
dans l’oxydation de l’AMD pour former la glycidamide. 
Figure 2: Structure de l'acrylamide
L’AMD est le composé de base utilisé dans la production des polymères de PAM. Pendant 
le processus de polymérisation, la double liaison vinylique initialement présente dans les 
monomères d’AMD, est éliminée. Les polymères de PAM ainsi produits sont relativement 
inertes chimiquement dans les conditions normales, même si le groupement amide du PAM 
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Les PAM peuvent être produits sous forme cationique, anionique ou non ionique (figure 
3). Les PAM non ioniques contiennent uniquement des unités d’AMD. Les PAM cationiques 
sont produits par copolymérisation de l’acrylamide et du diméthylaminoéthyl acrylates, tandis 
que les PAM anioniques sont synthétisés par copolymérisation de l’acrylamide et de l’acide 
acrylique ou par hydrolyse du groupement amide du PAM. Le pourcentage des copolymères 
chargés (diméthylaminoéthyl acrylates ou acide acrylique) introduits dans la chaine du 
polymère détermine sa densité de charge. Cette densité de charge reflète l’intensité de  la 
charge positive ou négative portée par le PAM, et représente une propriété importante à 
prendre en compte lors du choix du floculant, en fonction de la matrice à traiter (Sharma et al. 
2006, Steven Green &Stott 2001). En plus de la densité de charge, le poids moléculaire est la 
seconde propriété à considérer. Le poids moléculaire (MW) des PAM linéaires 
commercialisés s’étend de 1 à 30 millions de grammes par mole (g/mol). Un haut poids 
moléculaire est important pour une bonne efficacité des floculants de PAM puisqu’une seule 
molécule de polymère peut adsorber plusieurs particules en même temps. En se basant sur le 
MW, les industries de coagulants et de floculants ont proposé une classification des PAM,
présentée dans le tableau 2 (Barvenik 1994). 











Les PAM peuvent être synthétisés avec des propriétés différentes (charge, densité de 
charge, poids moléculaire, structure linéaire ou enroulée) pour une adaptation et une efficacité 
maximales compte tenu des matrices à traiter. En plus de leur flexibilité de synthèse, ces 
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très efficaces même à faibles doses (quelques milligrammes par litre) (Ahmad et al. 2008, 
Sharma et al. 2006). Leur utilisation présente également un intérêt économique non 
négligeable. Tous ces avantages font des PAM de bons floculants, largement utilisés dans le 
domaine du traitement de l’eau à grande échelle. 
Figure 3: Structure des PAM (a) anioniques, (b) cationiques et (c) non ioniques
Deux principaux mécanismes sont mis en jeu lors de la floculation des particules 
colloïdales sous l’action des PAM, dépendamment des propriétés des particules présentes 
dans l’eau et surtout les propriétés des PAM utilisés. Ces mécanismes sont :
- La floculation par neutralisation de charge (figure 4): ce mécanisme se base sur 
l’utilisation de PAM fortement cationiques (densité de charge élevée) pour faire 
décanter des particules négativement chargées (Zhou &Franks 2006). Les 
groupements ammoniums quaternaires du PAM s’adsorbent à la surface des colloïdes 
provoquant leur décharge électrique. Cet effet s’accompagne d’une réduction de la 
mobilité éléctrophorétique des particules. L’agglomération des particules adjacentes 
contigües a lieu lorsque, pour des adjonctions croissantes de polymères cationiques, le 
potentiel zêta des colloïdes est annulé. Les groupements positifs du PAM interagissent 
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formation de flocs très résistants. Les PAM cationiques généralement utilisés 
présentent souvent des poids moléculaires entre 3 et 10 millions g/mol.
Figure 4: Mécanisme de floculation par neutralisation de charge (a) Particules 
chargées négativement et PAM cationiques (b) Neutralisation de charges des particules 
par adsorption des PAM (c) Floculation par annulation du potentiel zêta
- Floculation par adsorption physicochimique des PAM (figure 5) : ce mécanisme de 
floculation fait intervenir des PAM anioniques ou non ioniques et se traduit par une 
adsorption des segments de la chaine du polymère sur plus qu’une particule, les liant 
ainsi les unes aux autres. En effet, quand le PAM est en contact avec une particule 
colloïdale, certains de ses groupements fonctionnels s’adsorbent à la surface de la 
particule tandis que d’autres régions du PAM restent libres en solution. Il en résulte 
une adsorption du PAM en « séries de boucles » (segments s’étendant en solution) et 
« trains » (segments adsorbés à la surface). Les segments étendus du PAM peuvent 
adsorber d’autres particules colloïdales présentes dans la solution pour former des 
agrégats de particule-polymère-particule où le PAM joue le rôle de pont (Sharma et al. 
2006). Les PAM anioniques mis en jeu présentent généralement un très haut poids 
moléculaires (3-30 millions g/mol). Contrairement aux PAM utilisés dans le 
mécanisme de neutralisation de charges, les PAM employés dans ce cas doivent 
présenter une faible densité de charge. Sinon, les répulsions électrostatiques 
importantes entre les PAM et les particules chargées négativement risquent de 
compromettre l’efficacité de la floculation. Aussi, les groupements carboxyliques 
distribués régulièrement le long de la chaine carbonée peuvent renforcer l’extension 
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Figure 5: Mécanisme de floculation par adsorption physicochimique (a) Adsorption 
du PAM aux particules colloïdales (b)  Agrégation et liaison des particules par 
l’intermédiaire du PAM (c) Floculation
Les propriétés physico-chimiques des PAM et AMD font de ces deux composés des 
molécules difficiles à analyser et à quantifier aux faibles concentrations. En effet, l’AMD, 
molécule très polaire et très hydrophile, est difficilement retenu dans les colonnes 
chromatographiques et les cartouches d’extraction. Aussi, à cause de sa petite taille, la 
détection de l’AMD peut poser d’importants problèmes d’interférences, surtout dans les 
matrices complexes contenant des impuretés. Inversement, la difficulté d’analyse des PAM 
vient essentiellement de leurs poids moléculaires très élevés les rendant inadéquats pour une 
séparation par la plupart des colonnes chromatographiques disponibles sur le marché. Ce haut 
MW entraine souvent une élution des PAM dans le volume mort. L’analyse des PAM a été 
souvent réalisée avec des méthodes non spécifiques présentant souvent des problèmes 
d’interférences considérables. 
2- Analyse de l’AMD et du PAM
2-1- Analyse de l’AMD
La découverte de l’acrylamide, substance neurotoxique, reprotoxique et potentiellement 
cancérigène, dans les aliments traités thermiquement (où l’AMD est produit par la réaction de 
Maillard) a attiré l’attention des chercheurs et des organismes (Organisation mondiale de la 
santé (WHO), Organisation des aliments et de la santé (FAO) des Nations Unies (UN)) qui 
s’intéressent à la santé publique et à la sécurité des aliments. Ainsi, plusieurs techniques 
analytiques ont été développées pour déterminer et quantifier l’AMD dans des matrices 
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aliments à risques » (frites, chips, pain, biscuits, thé, café, etc) (Becalski et al. 2003, Granby 
&Fagt 2004, Liu et al. 2008, Tareke et al. 2002, Zhu et al. 2008). Ces méthodes analytiques 
utilisent généralement les techniques chromatographiques liquides ou gazeuses.  Les premiers 
tests ont été conduits en utilisant la dérivation de l’AMD (bromination de la double liaison) 
suivie d’une détection par GC-MS (Andrawes et al. 1987, Castle 1993, Castle et al. 1991). 
Plus tard, d’autres méthodes par GC-ECD ou GC-MS/MS ont été proposées avec des limites 
de détection plus faibles et de meilleures performances (sélectivité, sensibilité) (Hamlet et al. 
2004, Zhang et al. 2006, Zhang et al. 2007). D’autre part, des méthodes analytiques se basant 
sur la chromatographie liquide (LC) ont été développées par HPLC-UV (Dionex 2004), 
HPLC-DAD (Gökmen et al. 2005) et HPLC-MS/MS (Becalski et al. 2003). Ces méthodes par 
LC présentent l’avantage d’éviter l’étape de dérivation mais imposent d’autres étapes de 
préparation et de purification des échantillons.
Les techniques utilisées pour l’analyse de l’acrylamide dans les matrices alimentaires ont 
été appliquées aux échantillons aqueux et environnementaux (tableau 3). L’US EPA a 
proposé une méthode pour l’analyse de l’acrylamide dans des échantillons aqueux par 
GC/ECD. La méthode se compose de trois étapes : un prétraitement par bromination, une 
clarification en cartouche et une quantification par GC/ECD. La limite de détection rapportée 
dans des matrices aqueuses est de 0,032 µg/L et la méthode a été testée sur des échantillons 
d’eau de rivière, d’effluents d’eaux usées et d’eau de mer. La méthode a montré des
rendements de bromination satisfaisants (jusqu’à 85 %) et de bons taux d’extraction de 
l’AMD à partir des échantillons environnementaux (>98,8%) (US EPA 1996). Plus tard, 
(Kawata et al. 2001) ont développé une méthode d’analyse de composés hydrophiles dont 
l’AMD, dans des échantillons environnementaux par GC/MS après une étape d’extraction par 
SPE sur fibre de charbon actif (3 cartouches de 0,5 g en séries). En dépit de la polarité élevée 
de l’acrylamide, les rendements d’extraction à partir d’un échantillon de 500 ml d’eau étaient 
satisfaisants (86-106%). Cependant, l’utilisation d’un volume d’échantillon plus important 
(1000 mL) a nettement réduit les rendements d’extraction (58-82%), à cause de la saturation 
des sites d’adsorption des fibres de charbon actif. Pour l’extraction de 500 mL d’échantillon, 
3 cartouches en série ont été utilisées. L’augmentation du volume de l’échantillon nécessite 
l’utilisation d’un nombre plus élevé de cartouches montées en série, rendant l’étape 
d’extraction plus longue et plus couteuse, et compromettant les taux de récupération de 
l’AMD. La limite de détection rapportée était égale à 0,02 µg/L et la méthode a été testée sur 
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En plus de la chromatographie gazeuse, des méthodes analytiques se basant sur la 
chromatographie liquide ont été développées et sont devenues les plus fréquemment utilisées 
pour les analyses environnementales. Ces méthodes en LC sont discutées dans le chapitre II-2 
et consistent en l’utilisation des HPLC/UV, HPLC/MS ou HPLC/MS/MS. Les échantillons à 
analyser peuvent être injectés directement ou après une étape d’extraction en cartouches. Les 
méthodes directes sont plus rapides, plus simples et moins coûteuses mais peuvent montrer 
des problèmes d’interférences, en fonction des matrices à analyser, particulièrement lors de 
l’injection de volume d’échantillon élevé (> 200 µL) (Marín et al. 2006). Les méthodes 
indirectes, plus compatibles avec les échantillons chargées en impuretés, impliquent une étape 
d’extraction ayant pour but la concentration de l’échantillon pour permettre des détections de 
teneurs en AMD très faibles (jusqu’à 20 ng/L) (Togola, et al. 2014). La concentration de 
l’AMD est généralement réalisée par extraction en cartouches SPE. L’utilisation des 
cartouches SPE conventionnelles n’a pas donné lieu à des taux d’extraction satisfaisants à 
cause de la polarité élevée de l’AMD (Kawata et al. 2001, Lucentini et al. 2009, Togola et al.
2014). Seules les cartouches à base de charbon actif ont montré de bons taux de récupération 
(jusqu’à 96%) dans l’étude de (Alpmann &Morlock 2008), mais des pourcentages de 
récupération plus faibles (< 48%) ont également été rapportés (DeArmond &DiGoregorio 
2013).
2-2- Analyse du PAM
L’analyse des PAM a toujours représenté un challenge dans le domaine du développement 
analytique principalement à cause de son haut poids moléculaire qui rend difficile l’utilisation 
des techniques chromatographiques classiques utilisées pour la quantification des molécules 
organiques. Une méthode analytique adéquate doit tenir compte des caractéristiques du PAM 
(structure du PAM en unités répétitives, poids moléculaire, gamme de concentrations 
naturelles) et des interférences potentielles dues aux effets de la matrice. Les échantillons 
environnementaux contiennent souvent des particules en suspension, des sels, de la matière 
organique dissoute et d’autres petites impuretés. Si les particules en suspension peuvent être 
éliminées par filtration ou centrifugation, les sels seront toujours présents et leur concentration 
dépend de la nature de l’échantillon. En outre, la matière organique, difficile à éliminer des 
échantillons environnementaux, peut présenter une absorbance à différentes longueurs 
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Tableau 3: Méthodes d’analyse de l’acrylamide dans l’eau
Type d’échantillon Prétraitement Technique d’analyse LD/LQ Références
Eau de rivière et eaux 
souterraines
SPE charbon actif 
(0,5 g)
GC/MS 0,02 µg/L (Kawata et al. 
2001)





GC/ECD 0,032 µg/L (US EPA 1996)
Echantillons d’eau Injection directe HPLC/UV 10 µg/L (US EPA 1994b)
Eau potable SPE charbon actif HPLC/Fluo 0,025 µg/L (Alpmann 
&Morlock 2008)
Eau potable Injection directe HPLC (ionique)/ESI+/MS 0,2 µg/L (Cavalli et al.
2004)
Eau de surface, eau 
souterraine, eau potable
Injection directe HPLC (phase inverse) /Ion 
Sabre APCI/MS/MS
0,1 µg/L (Marín et al. 2006)
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ruissellement agricole /APCI/MS/MS 2007)
Eaux usées, eau de puits, 
eau de surface
SPE charbon actif HPLC (ionique) 
/ESI+/MS/MS
0,02 µg/L (DeArmond 
&DiGoregorio 2013)
Eau potable de distribution SPE charbon actif HPLC (ionique) /MS/MS 0,02 µg/L (Lucentini et al. 
2009)
Eau potable, eau d’une 
industrie minière





17 ng/L (Backe et al.
2014)
Eau souterraine, eau de 
source, eau de surface, eau 
d’une industrie minière
SPE charbon actif UPLC (phase inverse) 
ESI+/MS/MS
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Plusieurs méthodes analytiques sont rapportées dans la littérature avec des principes et des 
caractéristiques différents. Cependant, très rares sont celles qui ne sont pas sujettes aux 
problèmes d’interférences, particulièrement quand il s’agit d’analyser des échantillons 
naturels. La plupart de ces méthodes ne sont pas spécifiques et sont sensibles aux impuretés et 
aux caractéristiques physico-chimiques des échantillons, en plus de leurs limites de détection 
assez élevées (de l’ordre du mg/L) par rapport aux concentrations naturelles. Dans la 
bibliographie, 11 méthodes ont été proposées pour quantifier le PAM dans des solutions 
aqueuses. Ces méthodes avec leurs principes, leurs limites de détection et leurs inconvénients 
majeurs sont présentées dans le tableau 4. En se basant sur leurs principes, ces méthodes 
d’analyse peuvent être classées en quatre catégories : (i) des méthodes se basant sur les 
propriétés physiques du PAM (haut poids moléculaire), (ii) des méthodes se basant sur les 
propriétés chimiques des groupements amides du PAM, (iii) des méthodes se basant sur les 
propriétés chimiques des amides et les propriétés physiques du polymère, et (iv) des méthodes 
spécifiques comme la mesure du carbone organique total (TOC) ou le marquage radioactif
(Lu &Wu 2003).
 Méthodes basées sur les propriétés physiques du PAM
Trois méthodes compatibles avec le haut poids moléculaire du PAM ont été proposées. La 
première consiste à mesurer la viscosité des échantillons, en supposant que la viscosité d’une 
solution de PAM est proportionnelle à la concentration du polymère. L’inconvénient majeur 
de cette méthode est son incompatibilité avec les échantillons naturels étant donné que la 
viscosité d’un échantillon environnemental dépend des propriétés physico-chimiques de 
l’échantillon (FI, pH, T), et des propriétés du PAM (degré d’hydrolyse, distribution du MW, 
etc.) (Jungreis 1981, Mungan 1969). La deuxième méthode, dite par floculation, consiste en 
l’ajout de kaolinite qui flocule en présence du PAM, la vitesse de floculation étant
proportionnelle à la concentration du PAM. Cette méthode est également sensible à différents 
facteurs comme la teneur en kaolinite ajoutée, le volume de l’échantillon et la salinité de 
l’eau, qui peuvent altérer jusqu’à 50% la fiabilité de la mesure (Lentz et al. 1996). 
Finalement, la quantification par chromatographie d’exclusion stérique (SEC) a été proposée
présentant l’avantage de séparer le PAM des impuretés de faible MW dans une colonne 
chromatographique macroporeuse (Hunt et al. 1988, Keenan et al. 1998). Des détecteurs UV 
ou à indice de réfraction (RI) ont été utilisés pour la détection. Cette méthode a été appliquée 
à des échantillons environnementaux sans problèmes d’interférences importants (Lu et al.
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séparés même avec les colonnes chromatographiques macroporeuses disponibles sur le 
marché.
 Méthodes basées sur les propriétés physiques et chimiques du PAM 
Il s’agit du titrage colloïdal (Tanaka &Sakamoto 1993, Ueno &Kina 1985b), de la 
turbidimétrie (Allison et al. 1987, Crummett &Hummel 1963, Kuehne &Shaw 1985, 
Wimberley &Jordan 1971) et de la polarographie (Dunsch et al. 1983, Smith-Palmer et al. 
1988, Wentzell et al. 1987). Ces méthodes sont peu sensibles et posent plusieurs problèmes 
d’interférences principalement en présence des sels et d’impuretés.
 Mesure du TOC et marquage radioactif
La quantification par mesure du carbone organique total (TOC) (Lecourtier et al. 1990, 
Stahl et al. 1988, Zaitoun &Kohler 1987) est une méthode non sélective et est  applicable 
seulement aux échantillons dépourvus de composés organiques autres que le PAM. Pour une 
mesure correcte du PAM, la combustion du carbone doit être complète et reproductible. La 
présence de concentrations élevées en sels dissous peut compromettre cette conversion totale 
du carbone à cause de la formation préférentielle de carbonate de sodium. 
Le marquage des polymères de PAM par des isotopes radioactifs permet une détection du 
polymère à de très faibles niveaux. Le tritium (Nabzar et al. 1988, Pefferkorn et al. 1990a) ou 
le carbone-14 (Lee &Somasundaran 1989), émetteurs de rayons bêta, ont été utilisés pour le 
marquage du PAM. Cette méthode permet une analyse sélective et fiable du PAM avec de 
faibles limites de détection (<0,2 mg/L) mais son utilisation demeure limitée pour une 
quantification du PAM dans le domaine de la recherche et développement et non pas pour des 
analyses en routine d’échantillons naturels.
 Méthodes basées sur les propriétés chimiques du PAM
Ces méthodes font appel aux propriétés chimiques du groupement amide du PAM. La 
spectrométrie de fluorescence a été tout d’abord proposée par (Hendrickson &Neuman 1984)
puis améliorée par (Arryanto &Bark 1991) et consiste en la conversion du PAM en un 
composé hautement fluorescent en passant par son dérivé amine. Elle permet de détecter de 
faibles niveaux de PAM mais demeure affectée par le degré d’hydrolyse du polymère. D’autre 
part, une méthode de quantification du PAM par hydrolyse de l’amide et détection de 
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&Malachosky 1991). Cette méthode est basée sur une oxydation totale de la matière 
organique dans l’échantillon à analyser et par conséquent ne peut pas convenir pour l’analyse 
du PAM dans des échantillons qui contiennent initialement des composés organiques (autres 
que le PAM). 
Finalement, la spectrophotométrie UV-Visible peut être utilisée pour quantifier le PAM 
par mesure directe ou après transformation. (Al Momani &Örmeci 2014) ont proposé une 
méthode de détection par UV-Vis en ligne où l’absorbance du PAM est mesurée à des 
longueurs d’ondes entre 191,5 et 750 nm. Cette méthode a montré de bonnes performances 
pour l’analyse d’échantillons d’eau distillée et présente l’avantage de fournir des données en 
temps réel. Cependant, elle a montré d’importants problèmes d’interférences pour l’analyse 
d’échantillons environnementaux à cause de la présence d’impuretés inorganiques et 
organiques.
Une autre méthode spectrophotométrique a été proposée puis améliorée à plusieurs 
reprises pour éliminer les problèmes d’interférence. Il s’agit de la méthode par N-bromination 
basée sur la mesure des groupements amides du polymère (Scoggins &Miller 1975, Scoggins 
&Miller 1979) détectés sous forme de complexe bleu d’amidon-triiodure. Cette méthode n’a 
pas montré de problèmes d’interférences avec la plupart des ions majeurs (Na+, Ca2+, Mg2+, 
SO42-, CO32-, NO3- et Br- ) (Taylor et al. 1998) mais elle ne peut pas être appliquée à des 
échantillons contenant des composés organiques contenant des groupements amides (Taylor
&Nasr-El-Din 1994). C’est pourquoi, une adaptation de la méthode a été proposée par (Lu 
&Wu 2001) afin de rendre possible la détermination du PAM dans des échantillons 
environnementaux contenant de la matière organique dissoute. Cette méthode implique une 
analyse préalable de l’OM à 254 nm qui permet ensuite de corriger l’absorbance totale 
mesurée pour le PAM et l’OM présents dans l’échantillon. Cette nouvelle version a montré de 
bonnes performances et a été utilisée pour analyser des PAM anioniques dans des surnageants 
d’adsorption du PAM sur des particules du sol (Lu et al. 2002). Afin de faciliter l’étude de la 
distribution et du devenir du PAM dans le sol, (Lu &Wu 2002) ont proposé une troisième 
version de la méthode par N-bromination pour mesurer le PAM alors qu’il est adsorbé à des 
particules du sol. Néanmoins, des problèmes d’interférences dus à la présence de la matière 
organique dans le sol ont été observés (Lu &Wu 2002). C’est pourquoi, l’utilisation de cette 
méthode pour l’analyse du PAM sous sa forme adsorbée requiert une élimination préalable de 
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La méthode de quantification du PAM par N-bromination implique plusieurs étapes : la
bromination des groupements amides du PAM pour former des N-bromo amides, 
l’élimination de l’excès de brome par ajout de formiate de sodium, l’oxydation de l’iodure en 
iode sous l’action des N-bromo amides et la détection de l’iode sous forme d’un complexe 
d’amidon-triiodure par spectrométrie UV. Ces différentes étapes rendent la méthode lente et 
risquent d’augmenter les incertitudes de mesures. Aussi, cette quantification indirecte du 
PAM n’est pas très sensible ce qui aboutit à des limites de détection relativement élevées 
(environ 0,5 mg/L). De plus, à cause des problèmes d’interférences potentiels lors de 
l’analyse d’échantillons contenant de la matière organique, une analyse préalable de la MO 
doit être faite pour corriger l’absorbance totale mesurée, comme suggéré par (Lu &Wu 2001). 
Néanmoins, comparée aux autres méthodes proposées, la méthode d’analyse par N-
bromination reste la plus adéquate et la plus simple à mettre en œuvre et fait partie des 
méthodes les plus sensibles pour quantifier les PAM de hauts poids moléculaires. Aussi, pour 
les échantillons pauvres en matière organique, cette méthode ne pose pas de problèmes 
d’interférence et n’implique aucune étape de préparation. Elle est également peu sensible aux 
variations de pH et des concentrations en sels contrairement à la plupart des autres méthodes 
proposées. Pour cela, cette méthode représente la méthode la plus couramment utilisée, y 
compris par les fabricants du PAM. Pour essayer de résoudre ce problème lié à l’analyse des
PAM de haut MW, des essais ont été conduits par le BRGM (au cours du projet Aquapol)
pour proposer une méthode chromatographique par exclusion stérique pour la quantification 
de faibles teneurs en PAM de haut MW (environ 10.106 Da). Cependant, aucune des colonnes 
chromatiques commerciales n’ont permis d’aboutir à des résultats satisfaisants. Pour remédier 
à ce problème, la société SNF Floerger (fabricants de PAM) a entrepris un programme de 
recherches scientifiques avec l’Université de Pau et des Pays de l’Adour pour l’élaboration de 
colonnes chromatographiques compatibles avec les floculants à base de PAM de très hauts 
poids moléculaires. A ce jour, ces projets sont toujours en cours de développement. 
Les méthodes analytiques développées et adaptées à l’analyse de l’AMD dans des 
matrices complexes telles que les matrices environnementales, ont été utilisées pour quantifier
la présence de ce composé dans le milieu naturel, comprendre son impact sur les écosystèmes 
terrestres et aquatiques et déterminer ses mécanismes de transfert dans l’environnement. 
Concernant le PAM, les données sur les teneurs naturelles restent très limitées en raison des 
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devenir dans l’environnement sont mieux traités dans la littérature, même si les concentrations 
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Tableau 4 : Techniques d’analyse du polyacrylamide





La concentration de PAM est 




-Non compatible avec les 
échantillons à cause de sa sensibilité 
aux changements des caractéristiques 
physico-chimiques de l’échantillon 
(FI, T, pH) et caractéristiques du PAM 





En présence du PAM, la kaolinite 
flocule. La vitesse de floculation est 
proportionnelle à la concentration du PAM
0,1 
mg/L
-Sensible à la teneur en kaolinite, 
le volume de l’échantillon, sels
-Interférences avec l’OM




Analyse en deux étapes : une 
séparation des PAM et des impuretés dans 
la colonne chromatographique puis une 
détection par ultraviolet (UV) ou par des 




-Difficulté à trouver des colonnes 
chromatographiques compatibles avec 
les PAM de très haut MW (106-107
g/mol)
(Hunt et al. 1988, 
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Titrage colloïdal Titrage d’un polyélectrolyte avec un 
autre polyélectrolyte de charge opposée en 
présence d’un indicateur coloré
Non 
rapporté
-Peu sensible et interférences avec 
les sels et le pH
(Tanaka &Sakamoto 
1993, Ueno &Kina 
1985a)
Turbidimétrie Formation d’un complexe insoluble 
suite à la réaction du PAM avec un autre 
produit (trichlorure d’aluminium, chlorure 
stannique). Ce complexe demeurant en 
suspension est mesuré par diffusion de la 




-Nécessité de grands volumes 
d’échantillons
-Problèmes d’interférences avec les 
sels, surfactants, impuretés colorées
(Allison et al. 1987, 
Crummett &Hummel 
1963, Kuehne &Shaw 
1985, Wimberley 
&Jordan 1971)
Polarographie Après adsorption du PAM sur une 
électrode en mercure, la quantité 
d’adsorption est mesurée par 
polarographie par courant alternatif en 
utilisant la capacité de la double couche ou 
par polarographie par courant continu en 
utilisant la variation des flux maxima
0,7-
10 mg/L
-Interférences importantes avec 
plusieurs composés comme les sels, 
l’acide humique et les surfactants
(Dunsch et al. 1983, 
Smith-Palmer et al. 




Après combustion ou oxydation du 
PAM, la concentration du PAM est 
mesurée à partir de la teneur de CO2
0,2 
mg/L
-Pas de spécificité pour le PAM : 
combustion de toute l’OM de 
(Lecourtier et al. 
1990, Stahl &Sculz 
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totale produite l’échantillon 
-Interférences avec l’OM et les 




Utilisation de PAM marqué au carbone 
14 ou au tritium qui peut être analysé par 




-Non applicable aux échantillons 
naturels




Nabzar et al. 1984, 
Pefferkorn et al. 1988, 
Pefferkorn et al. 1990b)
Spectrométrie 
de fluorescence
Conversion du PAM en son dérivé 
amine par le réarrangement de Hoffman. 
Ce dérivé, en présence d’un agent 




-Interférences avec les amides et 
les amines présents dans l’échantillon






l’amide et détection 
de l’ammoniac 
Hydrolyse des groupements amides du 




-Problèmes d’interférences pour les 
échantillons contenant de la matière 
















Mesure directe de l’absorbance du 





-Problèmes d’interférences avec les 
impuretés organiques et inorganiques
(Al Momani 
&Örmeci 2014)
N-bromination N-bromination des groupements 
amides du PAM qui sont ensuite détectés 





-Interférences possibles avec l’OM
présente dans l’échantillon ce qui 
requiert une analyse préalable de 
l’absorbance de l’OM à 254 nm qui est 
par la suite soustraite du signal total 
mesuré
(Lu &Wu 2002, Lu 
et al. 2002, Lu &Wu 
2001, Scoggins &Miller 
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3- L’AMD et le PAM dans l’environnement
3-1- Présence de l’AMD et du PAM dans l’environnement
Le PAM peut être libéré dans l’environnement principalement à l’issue de son utilisation 
pour la stabilisation des sols et pour le traitement de l’eau. Très peu de données existent dans 
la littérature concernant les teneurs réelles en PAM présentes dans l’environnement. (Lentz et
al. 1996) ont rapporté qu’après une application continue du PAM (10 mg/L) pendant plus que 
3 heures pour stabiliser le sol et augmenter les taux d’infiltration de l’eau, les concentrations 
de PAM mesurées dans les eaux de ruissellement sont égales à celles introduites dans les flux 
d’entrée. (Malik et al. 1991) ont étudié la mobilité du PAM dans le sol à l’aide de PAM 
marqué. Ils ont conclu à une faible mobilité du PAM après son application sur le sol en raison 
de son adsorption rapide et importante aux particules du sol. Même si la quantification du 
PAM reste problématique à cause des contraintes analytiques, à ce jour, il n’existe pas de 
bilans complets d’estimation des quantités de PAM rejetées dans l’environnement à partir des 
différentes applications. 
L’acrylamide peut être introduit dans l’environnement en raison de son utilisation sous 
forme de monomère, mais également en raison de l’utilisation des PAM contenant de l’AMD 
résiduel. Même si les teneurs en AMD résiduel dans les PAM sont réglementées en Europe et 
ne peuvent pas dépasser 0,1% (EC 1999), compte tenu des masses de PAM utilisées (100 000 
tonnes/an dans l’EU) , des quantités importantes d’AMD résiduel peuvent être attendues. A 
titre d’exemple, les émissions européennes d’AMD ont été estimées à 6,3 kg/jour vers l’eau et 
103 kg/jour vers l’air en 2002 (European Commission 2002). Dans son inventaire des rejets 
des produits chimiques toxiques, l’US EPA a rapporté qu’environ 18,16 tonnes d’AMD ont 
été rejetés dans l’environnement (sol et eau) entre 1987 et 1993 (US EPA 1994a). Malgré ces 
quantités non négligeables rejetées dans l’environnement, les teneurs en AMD mesurées dans 
les échantillons environnementaux sont la plupart du temps peu élevées, probablement à 
cause du fort potentiel de biodégradation de l’AMD (section III-2).
Dans une étude de l’US EPA menée sur cinq sites industriels producteurs d’acrylamide et 
de polyacrylamide, l’AMD (1,5 mg/L) a été seulement détecté dans un échantillon d’eau et 
pas d’AMD n’a été mesuré dans des échantillons d’air ou de sols (Howard 1989). Des 
concentrations en AMD entre 0,3 µg/L et 5 mg/L ont été mesurées dans des écosystèmes 
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polyacrylamide (Chang et al. 2002, Weideborg et al. 2001). Dans une revue bibliographique 
(European Commission 2002) traitant des rejets d’acrylamide dans l’environnement, les 
concentrations en AMD rapportées étaient généralement faibles et souvent inférieures aux 
limites de détection des techniques analytiques, particulièrement dans des eaux de rivière, des 
eaux estuariennes, marines et potables (Brown &Rhead 1979, DeCarlo 1978, Going 
&Thomas 1979). Les valeurs les plus élevées ont été mesurées dans des effluents d’un site de 
production de PAM (Going 1978) et dans des eaux usées contenant des effluents d’une 
industrie de production d’acrylamide (Croll et al. 1974). Des quantités d’AMD entre 0,47 
µg/L et 125 µg/L ont été également détectées dans des eaux de procédés de différentes 
industries (mines, papiers et argiles). La concentration la plus élevée rapportée dans la 
littérature a été mesurée dans des eaux de puits situés à côté d’une route où des joints à base 
d’AMD ont été utilisés lors de la construction des égouts (Igisu et al. 1975).
Peu d’études ont été conduites ces dernières années pour mesurer les concentrations 
naturelles d’acrylamide dans l’environnement et le caractère biodégradable de l’AMD a été 
souvent mis en avant comme un argument en faveur du faible risque environnemental lié à 
cette molécule. (DeArmond &DiGoregorio 2013) ont rapporté des teneurs en AMD jusqu’à 1 
µg/L dans des échantillons d’eaux environnementales (effluent d’usine de traitement des eaux 
usées et eaux de puits). Dans des échantillons d’eaux de rivière et d’eaux de ruissellement 
d’un terrain agricole où des boues municipales ont été appliquées, de faibles teneurs en AMD 
(<LQ – 0,16 µg/L) ont été trouvées (Chu &Metcalfe 2007). 
Dans les industries de granulat, où d’importantes quantités de floculants à base de 
polyacrylamide sont utilisées, des teneurs variables en AMD ont été mesurées dans les eaux 
de procédés ou les boues de décantation. Dans une industrie de granulat, (Backe et al. 2014)
ont détecté 0,28 µg/L d’AMD dans les eaux d’un bassin de rétention après ajout des floculants 
et 0,047 µg/L d’AMD dans les eaux de procédé recyclées et réutilisées. (Junqua et al. 2014)
ont aussi rapporté de faibles teneurs d’acrylamide dans des échantillons d’eaux et de boue 
d’une carrière de granulat. Quand la concentration était significative (supérieure à la limite de 
quantification), la teneur en AMD mesurée ne dépassait pas 16,4 µg/L. Dans un tuyau 
d’évacuation des boues vers le bassin de décantation, l’acrylamide a été détecté à une 
concentration de 1,19 µg/L (US Department of Health and Human Services 2008). Dans une 
étude de suivi de l’acrylamide dans différents points d’une industrie de granulat (Touzé et al. 
2014), ont confirmé que l’acrylamide présent dans le produit commercialisé de PAM est 
libéré dans le circuit d’eau (0,41-5,66 µg/L). Les auteurs ont aussi mis en évidence le 
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bassin proche de l’installation (0,07-0,08 µg/L) et des eaux souterraines (0,01-0,02 µg/L) a été 
détectée. Finalement, des teneurs en AMD entre 4-26 µg/kg ont été trouvées dans les bassins 
de décantation anciens et actuels, témoignant d’une possible accumulation de l’acrylamide 
dans la boue (Touzé et al. 2014). Les teneurs d’AMD mesurées dans les différents lieux 
d’application du PAM sont inférieures ou comparables aux PEC (Predicted Environmental 
Concentration) estimées dans les sites de production et d’utilisation de l’AMD et/ou du PAM 
et sont inférieures aux PNEC (Predicted No Effect Concentration) fixées pour les organismes 
terrestres et aquatiques (tableau 5).
Tableau 5: PEC et PNEC de l'AMD (European Commission 2002)
Compartiment Milieu PEC PNEC
Aquatique Eau 1,05-50,05 µg/L 20 µg/L
Sédiment 5 µg/kg
Terrestre Sol 0,17 µg/kg 220 µg/L
Eau 20 µg/L
PEC : Predicted Environmental Concentration (estimées sur les sites d’application et de production 
de l’AMD et/ou du PAM)
PNEC: Predicted No Effect Concentration
3-2-Effets de toxicité de l’AMD et du PAM sur les organismes vivants
La toxicité de l’acrylamide a été largement étudiée et est bien documentée dans la 
littérature scientifique (Caulfield et al. 2002, European Commission 2002, INRS 1992, King 
&Noss 1989, US EPA 1994a, 2007). L’acrylamide est un composé hautement toxique qui 
peut être absorbé par les organismes à travers toutes les voies d’exposition, y compris la voie 
intraveineuse, intrapéritonéale, sous-cutanée, intramusculaire, orale et cutanée. C’est un 
irritant aigu pour les yeux, la peau et les voies respiratoires. En exposition aigue, l’AMD est 
toxique pour les organismes terrestres et aquatiques (tableau 6). Sur la base de plusieurs 
travaux, l’AMD a été classé par l’US EPA comme cancérigène et reprotoxique pour les 
animaux et irritant et neurotoxique pour les hommes et les animaux (US EPA 1994a). 
Récemment, une synthèse bibliographique de la toxicocinétique avec les voies d’absorption, 
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neurotoxiques, génotoxiques et reprotoxiques a été réalisée par l’(US EPA 2010). En France, 
l’AMD a été classé par le (CNRS 2008), sur une échelle de trois, comme substance 
cancérigène et mutagène de niveau 2 et reprotoxique de niveau 3.
Tableau 6: Toxicité aigue de l’AMD (European Commission 2002)
Espèce LC50
Rat 150-250 mg/kg (voie orale)
400 m/kg (voie cutanée)
Souris 107 mg/kg (voie orale)
Lapin 150-180 mg/kg (voie orale)
1 148 mg/kg (voie cutanée)
Invertébré aquatique : Daphnia magna 90-230 mg/L
Poisson : Lepomis macrochirus 100-260 mg/L
Contrairement à l’AMD, le PAM a été souvent considéré comme non toxique pour les 
organismes supérieurs (Seybold 1994). Cependant, des études de toxicité conduites sur des 
micro-organismes aquatiques comme les daphnies et les fretins ont révélé des effets toxiques 
des floculants à base de polyélectrolytes, avec un effet plus que 1 000 fois plus important pour 
les polyélectrolytes cationiques par rapport aux anioniques (Hamilton et al. 1994). Pour cette 
raison, une plus grande attention a été portée sur la classe des floculants cationiques. Ces 
derniers peuvent affecter l’intégrité des membranes cellulaires et les effets sont généralement 
dépendants de la densité de charge, du poids moléculaire et du caractère hydrophobe des 
PAM cationiques (Toimofeeva et al. 1994). Les effets des PAM anioniques, ont été testés 
récemment sur des organismes d’eau douce. (Acharya et al. 2010) ont rapporté une LC50
égale à 152 mg/L pour les tests de toxicité aigue menés sur Daphnia magna et une diminution 
de la croissance et de la fécondité de cette même espèce lors d’une exposition chronique à 1
mg/L de PAM. Les LC50 calculées, pour Daphnia magna, pour le PAM et l’AMD sont 
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des effets physiologiques néfastes, l’effet du PAM sur les organismes aquatiques est attribué à 
la viscosité élevée du polymère plutôt qu’à une toxicité chimique de la molécule de PAM 
(Harford et al. 2011). En effet, l’augmentation de la viscosité du milieu du test due à la 
présence de PAM peut gêner la locomotion des organismes et donc limiter leur accessibilité 
aux aliments. L’énergie serait alors utilisée préférentiellement pour leur déplacement, aux 
dépends de leur croissance et leur reproduction. La disponibilité des aliments destinés à 
nourrir ces organismes peut également être réduite à cause de leur floculation en présence du 
PAM (Harford et al. 2011). De plus, la fixation des polyélectrolytes anioniques sur les 
membranes cellulaires peut inhiber le transport des nutriments et des éléments essentiels à 
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L’analyse des données bibliographiques sur les propriétés, les utilisations, les méthodes de 
quantification et le devenir de l’AMD et du PAM dans l’environnement font apparaître 
certains manques d’informations en particulier concernant les interactions de l’AMD avec les  
particules du sol. Jusqu’à présent, la biodégradation rapide de l’AMD était considérée comme 
le principal phénomène de son élimination. Malgré sa forte toxicité, la biodégradation rapide 
de l’AMD ne justifiait pas d’effectuer d’études supplémentaires. Récemment, la présence 
d’AMD a été détectée dans des lagunes de décantation délaissées (Touzé et al. 2014), 
remettant en question la cinétique rapide de dégradation de l’AMD. Ainsi, les interactions de 
l’AMD avec les particules du sol, et particulièrement les particules minérales, connues pour 
leur capacité d’adsorption élevée, doivent être mieux explorées pour comprendre la faible
dégradation de l’AMD dans ce type de milieu. La détermination de l’affinité de l’AMD vis-à-
vis des phases minérales du sol peut renseigner sur la possibilité de piégeage de l’AMD et en 
déduire sa mobilité et les risques de propagation. Les teneurs en AMD résiduel issus de 
l’emploi des PAM sont réglementées dans plusieurs pays de l’EU et aux USA. Malgré cette 
réglementation, à l’échelle annuelle, des quantités importantes en AMD sont rejetées dans 
l’environnement à l’issue de l’utilisation de PAM (100 000 tonnes en 2002 en Europe). 
Compte tenu des récentes études démontrant que l’AMD n’est pas rapidement biodégradé 
dans des lagunes de décantation, la question de l’accumulation de l’AMD se pose. Il devient
alors indispensable de mieux comprendre son comportement dans l’environnement.
Pour étudier correctement l’AMD à des concentrations proches des teneurs naturelles, il 
est important de disposer d’une méthode analytique performante et sensible capable de 
quantifier l’AMD sans problèmes d’interférences liées à l’effet de la matrice. Dans la 
littérature, des méthodes analytiques directes et indirectes ont été proposées pour mesurer 
l’AMD. Les méthodes récentes, plus sensibles, sont souvent basées sur la technique de 
HPLC/MS/MS. Quand il s’agit d’échantillons environnementaux, les méthodes indirectes ont 
été souvent privilégiées pour éviter les effets de la matrice. Comparées aux méthodes directes, 
les méthodes indirectes sont plus lentes, plus complexes et plus coûteuses à cause de l’étape 
de préparation, qui en plus, génère souvent des pertes de l’AMD dans les cartouches 
d’extraction. Certaines méthodes directes ont été développées et testées dans des eaux 
naturelles comme les eaux de rivière et les eaux souterraines. Ces méthodes ont été souvent 
confrontées aux problèmes de matrice en raison des volumes élevés d’échantillons injectés. 








Chapitre I. Synthèse bibliographique
52
de salinité variable est présenté dans le chapitre suivant, avec une application à des 
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Le devenir de l’AMD dans l’environnement dépend de deux principaux mécanismes : sa 
dégradation naturelle et son adsorption sur les particules du sol. La biodégradation de l’AMD 
par différents micro-organismes a été mise en évidence dans de nombreux travaux, mais reste 
incomplète et dépendante des conditions du milieu. Les lagunes de décantation à ciel ouvert 
où sont stockées les boues de décantation dans les industries de granulat peuvent être à 
l’origine d’une dissémination de l’AMD dans le milieu environnant (sol, eaux de surface et 
eaux souterraines) à partir de la boue stockée ou de l’eau interstitielle. Pour limiter la 
migration et la mobilité de l’AMD, les phases minérales du sol comme les argiles, sont 
utilisées pour imperméabiliser ces lagunes. Les interactions de l’AMD avec des particules de 
boue d’un site de granulat et des particules minérales ont été étudiées dans ce travail, par 
l’intermédiaire de tests d’adsorption, afin d’évaluer l’efficacité des matériaux 
d’étanchéification des lagunes.
Pour pouvoir doser correctement l’AMD dans les tests d’adsorption, mais aussi dans 
d’autres applications, une méthode d’analyse de l’AMD basée sur la technique de 
HPLC/MS/MS a été développée. L’objectif était de proposer une méthode analytique directe, 
simple et rapide mais suffisamment sensible pour doser l’AMD à des concentrations proches 
des teneurs naturelles. L’injection directe a été favorisée pour éviter la lourde étape de 
préparation ainsi que la perte de l’AMD lors de l’étape d’extraction. D’autre part, même si 
l’injection directe a été pratiquée, un faible volume d’échantillon a été utilisé afin d’éviter des 
problèmes d’interférence liés à la matrice. Grâce à sa rapidité de mise en œuvre, sa simplicité 
et sa bonne sensibilité, cette méthode s’avère être un bon compromis pour doser l’AMD à 
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1- Résumé de l’article 1: Direct injection method for 
HPLC/MS/MS analysis of acrylamide in aqueous solutions: 
application to adsorption experiments
Dans des industries de granulat où les PAM ont été employés pour le recyclage des eaux 
de procédé, des teneurs en acrylamide jusqu’à 16,4 µg/L ont été détectées dans des 
échantillons d’eaux et de boues (Junqua et al. 2014) . L’AMD a également été détecté dans 
des échantillons de boue provenant de bassins de décantation délaissés depuis deux ans 
témoignant de la persistance de l’AMD dans ces bassins (Touzé et al. 2014). Dans ce 
contexte, le devenir de cet acrylamide et ses interactions avec les particules de boue doivent 
être explorés. Dans ce chapitre, les interactions de l’AMD avec des particules de boue et des 
particules d’argiles (kaolinite et illite) contenues dans la boue ont été étudiées avec des tests 
d’adsorption en batch. Pour mesurer l’AMD dans les échantillons d’adsorption mais aussi 
dans d’autres échantillons aqueux, une méthode analytique basée sur la technique 
HPLC/MS/MS a été développée et validée. Les tests d’adsorption ont révélé une faible 
affinité de l’AMD pour les particules de boue et d’argiles. L’adsorption de l’AMD est faible
(< 10%) et indépendante du temps de contact, du pH et de la concentration initiale de l’AMD. 
Cette faible affinité peut être expliquée par les propriétés physico-chimiques de l’AMD, soit 
sa charge neutre, sa polarité élevée, son fort caractère hydrophile et sa petite taille. 
1-1- Matériel et méthodes
1-1-1- Analyse de l’acrylamide
L’analyse de l’AMD a été conduite avec une HPLC/MS/MS, en utilisant l’AMD 13C3
comme étalon interne. Les normes Afnor NF T 90-210 et NF T 90-220 ont été utilisées pour 
la validation de la méthode analytique et l’estimation des incertitudes.
1-1-2- Etude de l’adsorption de l’acrylamide
Des expériences d'adsorption sur une illite, une kaolinite et une boue issue d'une industrie 
de granulats ont été réalisées. Afin d'évaluer le comportement de l'AMD à la surface des ces 3 
échantillons, des expériences d'adsorption en fonction du ratio solide/liquide, du pH et de la 
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1-2- Résultats et conclusion
1-2-1- Analyse de l’AMD
La méthode d’analyse de l’AMD par injection directe présente une limite de 
quantification de 1 µg/L. Les incertitudes sont estimées à 34,2 ; 22 et 12,4% pour des 
concentrations en AMD de 1, 6, et 10 µg/L respectivement. L’effet de la matrice 
électrolytique comparé à une matrice d’eau ultra pure est négligeable. 
1-2-2- Adsorption de l’AMD
L’adsorption de l’AMD sur la boue, la kaolinite et l’illite est faible et les pourcentages 
d’adsorption ne dépassent pas 10%. Les quantités d’adsorption sont indépendantes du temps 
de contact, du pH et des concentrations initiales en AMD. 
La faible adsorption de l’AMD sur les particules de boue et les deux argiles utilisées 
(kaolinite et illite) est en accord avec les résultats rapportés dans la littérature (Brown et al.
1980). Cette faible affinité de l’AMD aux particules minérales du sol serait probablement à 
l’origine d’une mobilité élevée de l’AMD dans le sol. La méthode analytique proposée dans 
ce travail a montré de bonnes performances (rapidité, simplicité, sensibilité) et a aboutit à une 
limite de quantification de 1µg/L, satisfaisante en tenant compte des concentrations naturelles 
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2- Article 1: Direct injection method for HPLC/MS/MS analysis of 
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Dans ce chapitre, une méthode d’analyse directe (sans préparation préalable des 
échantillons) de l’AMD en HPLC/MS/MS a été mise au point afin de quantifier des teneurs 
en AMD dans des matrices aqueuses de l’ordre du microgramme par litre. La méthode 
d’analyse de l’AMD a été validée à partir d’échantillons d’eau puis appliquée à des 
surnageants d’expériences d’adsorption, pour lesquels la matrice aqueuse est plus complexe. 
Des résultats très satisfaisants ont été obtenus pour les échantillons étudiés dans ce travail, 
cependant il serait intéressant d’appliquer cette méthode à des échantillons environnementaux 
variés, afin de valider la méthode pour une plus grande variété de matrices. 
Les expériences en réacteurs fermés ont montré que l’AMD présente une affinité 
négligeable pour les particules minérales, suggérant une mobilité importante de l’AMD dans 
le sol et donc un risque important de contamination des eaux souterraines ou des eaux de 
surface, lorsque les rejets ne sont pas maîtrisés. Nous avons démontré que la faible interaction 
de l’AMD avec les phases minérales du sol est liée aux propriétés physico-chimiques de 
l’AMD : fort caractère hydrophile, polarité élevée, charge électrique neutre et petite taille. 
Dans ce travail, nous nous sommes intéressés à la réactivité de l’AMD vis à vis des particules 
minérales uniquement, considérant que la phase organique est négligeable. Nous avons fait ce 
choix afin d’être représentatif des conditions constatées sur le site de granulat étudié. Afin de 
compléter les conclusions présentées ici, il serait intéressant d’étudier le rôle de la matière 
organique dissoute et particulaire sur la réactivité de l’AMD.
Le PAM dont est issu l’AMD étudié précédemment présente des propriétés physiques et 
chimiques incomparables à celles de l’AMD. En effet, le poids moléculaire souvent élevé, la 
taille et la charge des PAM peuvent expliquer leur forte interaction avec les particules solides. 
Cette affinité est déterminante pour le devenir et la mobilité des PAM dans le sol et peut nous 
renseigner sur les risques de dissémination de ces polymères à partir de leur lieu d’utilisation. 
Bien que des études ont montré que le PAM présente une affinité élevée pour les particules 
d’un sol ainsi qu’une faible mobilité à partir de son point d’application (Malik &Letey 1991, 
Malik et al. 1991), le comportement environnemental observé pour un type de PAM dans un 
contexte est difficilement transposable à d’autres contextes. En effet, compte tenu de la 
grande variété des propriétés physico-chimiques (poids moléculaire, charge électrique, densité 
de charge) que peuvent présenter les PAM commerciaux selon leur domaine d’application, 
une étude systématique est nécessaire. Le comportement de PAM anioniques utilisés comme 
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industries de granulat consomment des quantités importantes de PAM (900 tonnes/an en 
France). De récentes études (Acharya et al. 2010, Harford et al. 2011) ont démontré que les 
PAM anioniques présentent des effets toxiques pour les organismes environnementaux. Dans 
ce contexte, le devenir de ces polymères doit être davantage exploré. Pour cela, nous avons 
étudié les interactions entre un PAM anionique commercial utilisé dans l’industrie de granulat 
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Les floculants utilisés pour le traitement des eaux industrielles sont généralement 
composés de polyacrylamides faiblement anioniques (densité de charge < 40%) et de très haut 
poids moléculaires. Les PAM anioniques se sont avérés récemment néfastes pour certains 
organismes vivants. La présence des PAM dans la colonne d’eau peut être problématique 
d’une part pour les organismes vivants et d’autre part peut être à l’origine de la propagation 
de ces polymères avec les flux d’eaux. La distribution du PAM entre la phase solide et la 
phase liquide d’un milieu dépend des interactions entre le PAM et les particules solides. Pour 
le cas des industries de granulat, le devenir des PAM dépend de leur affinité vis-à-vis des 
particules de boue et des phases argileuses utilisées pour étanchéifier les lagunes de 
décantation. Dans ce chapitre, nous nous sommes attachés à la compréhension des 
mécanismes régissant les interactions entre un PAM anionique utilisé dans une industrie de 
granulats et (i) deux phases argileuses (illite et kaolinite) et (ii) la boue provenant du site 
d’extraction de granulats.
Dans la littérature, plusieurs études rapportent que l’adsorption des PAM anioniques est 
fortement dépendante des propriétés physico-chimiques du milieu, notamment le pH, la force 
ionique et la composition de la matrice aqueuse (Ben-Hur et al. 1992, Deng et al. 2006, Lu et
al. 2002). En effet, le pH et la force ionique conditionnent les charges de surface des solides 
minéraux et la charge totale du PAM et par conséquent leurs interactions électrostatiques. 
Dans ce chapitre une étude électrocinétique a été menée afin d’évaluer l’effet de la force 
ionique et du pH du milieu sur l’adsorption du PAM anionique. L’influence des ions calcium 
de l’électrolyte vis à vis de  l’adsorption du PAM à la surface des solides a été évaluée. Enfin, 
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1- Résumé de l’article 2: Interactions of anionic polyacrylamide 
flocculants used in aggregate quarries with mineral particles: 
electrokinetic properties of polyacrylamide and mineral under 
varying pH and ionic strength - effect on adsorption
Les interactions entre un PAM anionique et (i) la boue d’un site de granulat et (ii) deux 
argiles (kaolinite et illite) prédominantes dans la phase minérale de la boue, ont été étudiées 
en réacteurs fermés. Les tests d’adsorption ont été conduits en fonction (i) des ratios 
liquide/solide, (ii) du temps de contact entre le PAM et le solide, (iii) des concentrations en
PAM, (iv) du pH et (v) de la force ionique. L’électrolyte utilisé dans l’ensemble des 
expériences est le CaCl2. La cinétique d’adsorption du PAM est rapide et correspond à une 
cinétique de pseudo-second ordre, caractéristique d’une adsorption de type chimique du PAM 
sur les surfaces solides. Les isothermes d’adsorption obtenues à pH constant en fonction de la 
concentration initiale en PAM sont bien corrélées avec les modèles de Langmuir et de 
Freundlich . L’augmentation de la force ionique du milieu expérimental a induit 
l’augmentation de l’adsorption du PAM anionique aux surfaces minérales à cause de la 
fixation des cations Ca2+ sur les sites négativement chargés du PAM, provoquant la réduction 
des répulsions électrostatiques entre le PAM anionique et les surfaces minérales chargées 
négativement. Contrairement à la force ionique, l’effet du pH sur l’adsorption du PAM est 
négligeable. Dans un milieu électrolytique, l’effet du pH sur la protonation/déprotonation des 
groupements carboxyliques du PAM est « masqué » par la fixation des Ca2+ au niveau de ces 
groupements. 
1-1- Matériel et méthodes
Les tests d’adsorption ont été réalisés selon le protocole de (US EPA 1992), en fonction 
des ratios liquide/solide, du temps, de la concentration initiale en PAM, du pH et de la force 
ionique. Enfin, des tests de désorption ont été également effectués avec différentes 
concentrations en PAM afin de déterminer la réversibilité de l’adsorption. Des mesures de 
potentiel zêta des solides adsorbants et du PAM ont été réalisées à différentes forces ioniques. 
En outre, le potentiel zêta du PAM a été mesuré en fonction du pH dans un milieu 
électrolytique (CaCl2 10-2 mol/L) et dans de l’eau ultra pure. Les modèles cinétiques 








Chapitre III: Etude de l’adsorption du PAM sur des particules minérales
76
les paramètres cinétiques d’adsorption et identifier les mécanismes d’adsorption. Les modèles 
de Langmuir et de Freundlich ont été utilisés pour décrire l’adsorption du PAM aux surfaces 
solides testées. 
1-2- Résultats et conclusion 
Les tests cinétiques ont montré une cinétique rapide d’adsorption du PAM sur la kaolinite, 
l’illite et la boue (<10 heures). Les données expérimentales ont montré une bonne corrélation 
avec le modèle cinétique de pseudo-second ordre témoignant d’un mécanisme de type 
adsorption chimique du PAM à la surface des solides. L’isotherme de Langmuir a montré une 
meilleure corrélation des données expérimentales par rapport à l’isotherme de Freundlich, 
suggérant une adsorption du PAM limitée par la saturation des sites d’adsorption, de nombre 
fini, aux surfaces solides. Les tests de réversibilité d’adsorption ont montré qu’une proportion 
peu significative de PAM (<3%) est désorbée de la surface des solides. Ceci indique que le 
PAM est adsorbé de façon quasi irréversible à la surface des solides.
Les tests d’adsorption en fonction de la force ionique ont montré que la quantité de PAM 
adsorbée augmente lorsque la concentration en CaCl2 augmente, et que les potentiels zêtas des 
surfaces des solides et du PAM augmentent. Les mesures des teneurs des cations Ca2+ dans 
les surnageants d’adsorptions, les suspensions de solides et les solutions de PAM ont révélé la 
fixation de ces cations de façon significative aux sites négativement chargés du PAM. 
L’adsorption des Ca2+ sur les surfaces solides n’a pas été mise en évidence probablement à 
cause des concentrations trop importantes de CaCl2 (10-3 mol/L - 5.10-1 mol/L) utilisées. La 
fixation des cations Ca2+ principalement sur les sites négatifs du PAM anionique induit la 
réduction des répulsions électrostatiques entre le PAM et les surfaces solides négatives 
aboutissant à une augmentation de l’adsorption du PAM au niveau de ces surfaces.
L’adsorption du PAM sur les phases solides est indépendante du pH. En milieu CaCl2 à 
10-2 mol/L le potentiel zêta du PAM n’est pas affecté par les différents pH testés, alors qu’en 
milieu eau ultra pure, le potentiel zêta du PAM est de plus en plus négatif au fur et à mesure 
que le pH augmente. Les cations Ca2+ se fixent sur les sites négativement chargés du PAM et 
masquent la réaction de protonation/déprotonation du PAM observée en milieu eau ultra pure 
lorsque le pH varie. La charge globale du PAM demeure constante et son adsorption aux 
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2- Article 2: Interactions of anionic polyacrylamide flocculants 
used in aggregate quarries with mineral particles: electrokinetic 
properties of polyacrylamide and mineral under varying pH and 
ionic strength - effect on adsorption
Under submission in Environmental Science and Pollution Research
Introduction
Polyacrylamide (PAM) based flocculants are widely used in industrial field (mineral 
industry, waste chemical industry, municipal sewage treatment, food processing industry, etc) 
to improve and accelerate solid/liquid separation in water containing suspended particles. In 
granulate industry, anionic PAM are used to enhance recycling of water process and decrease 
sludge volumes. Generated sludge is then discharged and stocked in open systems settling 
ponds, leading to exchanges with the near aquatic environment (water percolation toward 
soils and aquifers, water seepages in natural streams or rivers, etc.). Previous studies have 
reported that toxicity of PAM towards higher organisms was low to negligible (King &Noss 
1989, Seybold 1994, Smith Eldon &Oehme Frederick 1991) but recently, it has been 
demonstrated that PAM was toxic towards aquatic organisms like Daphnia, Hydras and 
Cladocerans (Acharya et al. 2010, Harford et al. 2011). Considering these recent finding, 
more attention should be paid concerning the fate and impact of PAM left in the settling 
lagoons. The fate of PAM and the risk of its spreading depend on its interaction with the solid 
phases which are in contact with this polymer. In fact, the affinity of PAM toward solid 
particles would determine its transport and mobility from its point of application and storage. 
A low mobility of PAM in coarse-loamy soil has been reported because of the irreversible 
adsorption of PAM to soil particles (Malik et al. 1991). Adsorption of high molecular weight 
polyacrylamides on soil particles is a complex phenomenon which is determined by a number 
of factors such as (i) the clay and silt fraction in soils that enhance PAM adsorption (Lu et al. 
2002), (ii) the charge of both the macromolecule and the surface of clay particles that rules 
adsorption capacity of clays (Deng et al. 2006), (iii) the specific surface area of the solids that 
is correlated to PAM adsorption efficiency (Deng et al. 2006). That’s why, the mobility and 
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of PAM) cannot be systematically transposed to another context with different characteristics. 
In the context of aggregate quarries, the PAM would be in contact with sludge particles and 
clay phases used to seal the settling lagoons. So, it is of importance to investigate the 
interactions of PAM with these solid particles in order to evaluate the risks related to the 
intensive use of these flocculants. The physico-chemical properties of the studied site, 
especially pH and ionic strength should be taken into account. In fact, pH value and ionic 
strength are parameters influencing the charge of both PAM and solid surface, and as a 
consequence they modify the electrostatic interactions between the polymer and solid 
surfaces. Adsorption of anionic PAM on mineral particles is correlated to the pH value 
(Lecourtier et al. 1990). At basic pH, the adsorption of PAM is reduced because of the 
increasing number of dissociated carboxyl groups in PAM as well as from changes in sign and 
value of surface charge of solids (Deng et al. 2006, Wisniewska et al. 2014b) resulting on 
important electrostatic repulsions between PAM and solids. Inversely, the increase of ionic 
strength in the experimental medium enhances PAM adsorption on mineral solids because of 
the reduction of electrostatic repulsions (Chiappa et al. 1999, Lecourtier et al. 1990, Lu et al. 
2002). Indeed, the cations coming from dissolved salts are thought to bind to the negative 
sites of solid surfaces and negative groups of anionic PAM resulting on reduced electrostatic 
repulsions. Moreover, divalent cations are assumed to be involved in cationic bridges between 
the negative sites of solid surfaces and PAM. These explanations proposed for the correlation 
between PAM adsorption on one hand and pH and ionic strength effect on solid and PAM 
charges on the other hand have been proposed by various studies (Chiappa et al. 1999, 
Lecourtier et al. 1990, Lu et al. 2002) but need to be supported by experimental study. 
In this research, we studied the fate of anionic polyacrylamide flocculants used in 
aggregate quarry by batch adsorption experiments. Tests were conducted using a sludge 
sample from a quarry and two clays (kaolinite and illite) predominantly present in the mineral 
fraction of the sludge. The effects of pH and dissolved salt concentration were investigated. 
Zeta potentials of sludge, kaolinite, illite and PAM for these different experimental conditions 
were measured to evidence their consequences on charge properties of both solids and PAM, 
and on adsorption capacities. The possible cationic bridge between cations from the 












Granulates were collected in a quarry located in the Region Centre (France) where anionic 
PAM is used to clarify process waters. The sludge sample was prepared in the laboratory by 
granulates washing with tap water and sieving to -80 µm, accordingly to the protocol used by 
the quarry operators. Sludge was then dried at 40°C during one week and autoclaved to avoid 
microbial activity during adsorption tests. Characterization of the sludge sample was 
performed in BRGM (France) (Table 1). The clay fraction of the sludge is composed of 
kaolinite, illite and smectite. Kaolinite and illite were used for the adsorption tests in addition 
to sludge samples. The illite used was a natural material with traces of calcite, kaolinite and 
quartz. The kaolinite was purified clay (impurities< 1%) purchased from Sigma Aldrich 
(France). The BET specific surfaces of illite and kaolinite were 95.1 m2/g and 18.1 m2/g 
respectively (Campredon 2013). 
A commercial anionic polyacrylamide (FLOPAM AH 912 SH, from SNF Floerger) with 
high molecular weight (10.106 Da), very low charge density (2%) was investigated. This 
anionic PAM is the one used as flocculant in the aggregate quarry from Region Centre 
(France). Ultra pure water (18 M cm-1 quality) provided by a milliQ system (Millipore, 
France) was used throughout the experiments.
2- Adsorption experiments
Adsorption experiments of polyacrylamide were performed according to the protocol of 
(US EPA 1992). This protocol based on batch adsorption tests allows assessment of soil 
components capacity to remove chemicals from solution and to understand the related 
physico-chemical interactions. Influence of liquid/solid ratios, time and PAM concentrations, 
pH and ionic strength (IS) was studied.
2-1- Adsorption as a function of liquid solid ratio
In order to determine the capacity of retention of PAM by the tested solids, several liquid 
solid ratios (4, 10, 50, 100, 150, and 200 L/kg) were tested. For this, solid masses ranging 
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Table 1 Mineral (+: trace; ++: weak; +++ present; ++++: abundant) and chemical 
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Content of organic matter
< 5 mg/L
LOI: Loss of ignition 
to one ratio. Then 200 mg/L PAM solution previously prepared in CaCl2 solution (10-2 mol/L) 
used as background electrolyte was added in each tube to obtain the tested ratios. pH of the 
suspensions were fixed at neutral value (6.5-7) by adding solutions of HNO3 (1 mol/L) (1 
mol/L; 10-1 mol/L) or NaOH (1 mol/L; 10-1 mol/L). The suspensions were mixed for 24 hours, 
at room temperature (25°C), on a rotary shaker. After one day of contact, suspensions were 
centrifuged at 4000 rpm (Sigma 3-30k) and filtered through a 0.45 µm porous membrane 
(Cellulose acetate) (Fisher Scientific, France). The concentration of PAM in the supernatant 
was measured according to the N-bromination method inspired from the work of (Scoggins 
&Miller 1975). PAM concentration was measured by visible spectroscopy at 610 nm, after 
calibration with series of standards. The percentage of adsorbed PAM was calculated 
according to the formula below: 
2-2- Adsorption as a function of time
Adsorption kinetic was performed in order to determine the time to reach equilibrium. The 
suspensions were prepared according to the previous paragraph. The weighted mass of the 
solids (0.1 g of kaolinite or illite, and 0.2 g of sludge) were put in contact with 20 ml of 200 
mg/L PAM solution in CaCl2 (10-2 mol/L) medium. The solid suspensions were shaken for 
different times (from 10 min to 3 days). One tube corresponds to one stirring time. After 
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centrifugation, the supernatant was filtered and analyzed and the percentage of adsorption was 
calculated as described in the previous paragraph.
2-3- Adsorption as a function of initial concentration and desorption
These experiments were carried out at neutral pH and room temperature (20°C). The 
liquid/ solid ratios were 200 for kaolinite and illite, and 100 for sludge. The initial 
concentrations of PAM were between 50 mg/L and 300 mg/L. The suspensions were shacked 
for one day, then centrifuged and filtered through a 0.45 µm membrane. The remaining 
concentrations of PAM in the supernatants were analyzed as described previously.
The quantities of adsorbed PAM (mg/g) were calculated as follows: 
Desorption experiments were conducted for the three solids (kaolinite, illite, sludge) 
immediately following the completion of the adsorption experiments performed with 200 
mg/L of PAM and for 24 hours. Supernatant was removed and immediately replaced by the 
same volume of background solution (CaCl2, 10-2 mol/L). Tubes were resealed and shaken for 
variables durations from 2 to 10 days. Then, tubes were centrifuged and filtered, and the 
amount of PAM in the supernatant was determined as for adsorption experiments. The 
percentage of desorbed PAM was calculated with the formula below: 
3- Effect of pH
Effect of pH was investigated for pH values between 4 and 11. The liquid/solid ratios 
were 200 for kaolinite and illite, and 100 for the sludge. The concentration of PAM was kept 
constant for each experimentation point (200 mg/L). pH of the suspensions were adjusted in 
each batch using solutions of HNO3 (1 mol/L; 10-1 mol/L) and NaOH (1 mol/L; 10-1 mol/L). 
After one-day shaking, the samples were centrifuged and filtered and the concentrations of 
PAM in the supernatants were measured.
4- Effect of ionic strength
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Effect of ionic strength (IS) was studied at four IS: 10-3 mol/L, 10-2 mol/L, 10-1mol/L, 
5.10-1mol/L, with CaCl2 used as background electrolyte. These experiments were performed 
at PAM concentration of 200 mg/L, neutral pH and a shaking time of 24 hours. The 
liquid/solid ratios were those used in the previous paragraph.
5- Zeta potential measurements 
Zeta potentials of solid/water suspensions (0.5 g/L) and a PAM solution (200 mg/L) were 
measured using Zetasizer nano ZS (Malvern Instruments) at different ionic strength (10-2 mol, 
10-1mol/L, 5.10-1 mol/L). Moreover the zeta potential of a PAM solution was determined as a 
function of pH in electrolytic medium (CaCl2 10-2 mol/L) and ultra pure water.
Zeta potentials of mixture of solid suspensions and PAM were not measured because of 
the rapid decantation of the system, giving non-relevant data.
6- Adsorption kinetic models
Kinetic models allow the estimation of sorption rates but also lead to suitable expressions 
of possible reaction mechanisms. The Lagergren empirical equation was proposed at the end 
of 19th century to describe the kinetics of solute sorption at the solid/solution interfaces. This 
equation has been the most widely used kinetic equation until now. This equation, also called 
the pseudo-first order kinetic equation, is associated to the model of one-site occupancy with 
adsorption kinetics governed by the rate of surface reaction. The main drawback of this model 
is its applicability only over the initial 20 to 30 minutes of the sorption process (Ho &McKay 
1998).The generalization of this equation for the two-sites-occupancy adsorption generated 
the pseudo-second order kinetic equation. This last equation is based on the sorption capacity 
on the solid phase and contrary to other models, presents the advantage to predict the behavior 
over the whole range of studies supporting a pseudo-second order equation and is an 
agreement with chemisorption being the rate controlling step. 
In order to determine the mechanism of PAM adsorption, the linear forms of the pseudo-
first-order and the pseudo-second-order models were tested on the experimental data. 
6-1- Pseudo-first-order model
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where qe and qt are respectively the quantities of adsorbed PAM (mg/g) at the equilibrium 
and at time t and k1 is the rate constant (min-1). After applying the boundary condition, t = 0 
and qt = 0 to t = t and qe = qt, we obtain this linear form: 
k1 is calculated from the linear presentation of log (qe-qt) as a function of t. 
6-2- Pseudo-second-order
The pseudo-second-order model was also used to model the experimental data. This 
model is based on the following equation:
Where k2 is the rate constant of pseudo-second-order sorption (g/mg min). When applying 
boundary conditions t = 0 and qt = 0 to t = t and qe = qt and some adjustment, we obtain the 
linear form presented below:
with . 
The presentation of t/qt against t should give a linear relationship from which the constants 
h, qe and k2 can be calculated.
7- Adsorption isotherm models
In order to establish the relationship between the adsorption amount of PAM and 
corresponding equilibrium concentration, and according to the (US EPA 1992) protocol, 
Freundlich and Langmuir isotherm equations have been used. The Freundlich model is an 
empirical model which is not based on theoretical basis for the adsorption of pollutants in 
soils. Nevertheless, it is widely used because it allows a correct mathematical description of 
the adsorption of organic pollutants in soil systems (Green &Karickhoff 1990), since the 
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sites are not all equivalent energetically. The Langmuir model is a simple model based on 
adsorption of molecules on a monolayer into homogenous surface. The adsorption energy of 
all sites is uniform and no interaction occurs between adsorbed species. Unlike Freundlich 
isotherm, the Langmuir isotherm contains a plateau corresponding to the maximum of 
adsorption and supposes a finite number of adsorption sites. Equations corresponding to these 
models are presented below where q is the amount of adsorbed PAM at the equilibrium 
(mg/g) and C (mg/L) is remaining concentration of PAM at the equilibrium.
Freundlich isotherm
where K and n can be calculated from the logarithmic form: 
Kf and n are empirical constants. Kf is an indicator of the adsorption capacity of a solid 
and represents the pollutant content in the adsorbent at equilibrium for a unit concentration. n 
is an index of the affinity of the adsorbate to the adsorbent. 
Langmuir isotherm 
.
The constants of Langmuir KL and M are calculated from the linearized expression: 
KL is the adsorption equilibrium constant and M is the maximum adsorption capacity 
(mg/g)
Results and discussion
1- Adsorption of polyacrylamide as a function of liquid/solid ratio
nKCq /1
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This test was performed to determine the suitable ratio that allows to measure significant 
differences of adsorbed quantities when conditions change (time, PAM concentration, etc). 
Liquid/solid ratios between 4 and 200 L/kg were used in adsorption experiments of PAM on 
kaolinite, illite and sludge. These experiments were conducted at neutral pH and ionic 
strength equal to 10-2mol/L (CaCl2), which are representatives of the conditions encountered 
in the studied site. Figure 1 shows that an increase in sorbent dosage leads to an increase in 
the percentages of adsorption for the three tested solids. For kaolinite, illite and sludge, for 
liquid/solid ratios inferior to 10 L/kg, adsorption of PAM reaches 100%. Liquid solid ratios 
equal to 200 L/Kg for kaolinite and illite, and to 100 for sludge, were chosen for the further 
experiments. At these ratios, PAM adsorption reached approx. 40% and corresponds to the 
optimal experimental conditions as suggested in the (US EPA 1992) protocol.
Figure 1: Adsorption of PAM on kaolinite, illite and sludge as a function of liquid/solid 
ratio
2- Kinetics of polyacrylamide adsorption
Adsorption kinetic tests of PAM on kaolinite, illite and sludge were conducted with PAM 
concentration equal to 200 mg/L and neutral pH. Results showed that the amount of adsorbed 
PAM onto solid surfaces increased as a function of time (figure 2). The kinetics of PAM 
adsorption by the three tested solids (kaolinite, illite and sludge) consisted of two phases: an 
initial rapid phase where the amount of adsorbed PAM increased rapidly and significantly, 
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and a slower second phase in which the total amount of adsorbed PAM was relatively small. 
The equilibrium was rapidly reached whatever the solid. This rapid kinetic of PAM 
adsorption on soil materials was also stated in previous adsorption studies (Lecourtier et al. 
1990, Malik et al. 1991), and was shown to be dependent on PAM dosage (Taylor et al. 
2002). In the present study, a high PAM dosage was used (40 mg PAM/g of solid), the kinetic 
of adsorption was rapid and the equilibrium was reached within 10 hours. Because of the 
large amount of PAM in solution, the polymer is expected to be incorporated into the growing 
flocs, providing strong flocs through polymer bridges with the occupation of a large number 
of adsorption sites from the first stage of the flocculation process (Taylor et al. 2002). 
Figure 2: Adsorption of PAM on kaolinite, illite and sludge as a function of time
In this work, the constants of PAM adsorption kinetics were fitted with two kinetic 
models: the pseudo-first-order and the pseudo-second order models. The calculated constants 
of these models are shown in table 3. All of R2 values of the adsorption process on the three 
tested solids by pseudo-second-order model are higher than 0.99. These results suggest that 
PAM adsorption process is predominantly a pseudo-second-order mechanism, based on the 
assumption that the rate limiting step may be chemical sorption involving valency forces 
through sharing or exchange of electrons between sorbent and sorbate (Ho &McKay 1999). 
This is in good agreement with a chemisorption mechanism of PAM onto the 3 tested solids. 
(Yi et al. 2011) tested four adsorption kinetic models for the adsorption of anionic PAM onto 
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PVDF ultrafiltration membranes. The authors reported that the pseudo-first-order model 
allowed the best fit of the experimental data suggesting that the mechanism of adsorption was 
a combined chemical and physical process. The experiments conducted by (Yi et al. 2011)
were in distilled water medium, while in the present study, CaCl2 (10-2 mol/L) was used as 
background electrolyte. The presence of calcium cations from the electrolyte may enhance 
chemical adsorption involving cationic bridges (Chiappa et al. 1999, Theng 1982) and could 
explain, in addition to the adsorbent phases difference, the difference between our results and 
the results of (Yi et al. 2011). On the other hand, according to (Ho &McKay 1998), the 
pseudo-first-order model is generally applicable over the initial 20 to 30 minutes of the 
sorption process. After this period, the experimental data can considerably deviate from the 
theoretical data (Ho &McKay 1999). In our work, the kinetics experiments duration was from 
10 min to 3 days, this can explain the insufficient correlation of the pseudo-first-order model 
with our data. 
Table 2: Kinetic parameters for the adsorption of PAM on kaolinite, illite and sludge
Pseudo-first-order model Pseudo-second-order model
K1 qe R2 h qe K2 R2
Kaolinite 0.295 5.22 0.617 49.75 15.89 0.197 0.9997
Illite 0.064 7.9 0.766 20.08 18.83 0.057 0.9968
Sludge 0.818 1.9 0.382 31.95 8.78 0.414 0.999
3- Adsorption/desorption isotherms
Adsorption of anionic PAM was tested as a function of PAM concentrations. Results 
showed that an increase at the initial PAM concentration led to an increase in the adsorption 
capacity. Indeed, when the initial concentration of PAM increased from 50 mg/L to 300 mg/L, 
the amounts of adsorbed PAM increased from 8.9 mg/g to 17.3 mg/g for kaolinite, 9.4 mg/g 
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Figure 3: Kinetics of PAM adsorption on kaolinite, illite and sludge
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The calculated parameters for Langmuir and Freundlich models and the correlation 
coefficients (R2) are presented in table 4. Adsorption isotherms presented a good fit with both 
Langmuir and Freundlich models (R2: 0.92- 0.97) for the three tested solids except for the 
sludge which showed a slightly lower value of R2 (0.84) for the Freundlich isotherm. 
Nevertheless, when comparing the correlation coefficients for the two models for each solid, 
it appears that the values obtained with the Langmuir model were higher than those obtained 
for the Freundlich model. This suggests that PAM adsorption is limited by the saturation of 
the adsorption sites at solid surfaces. The calculated values of KL (0.025 - 0.04) for the 
Langmuir isotherm were between 0 and 1, and the values of the Freundlich constant 1/n (0.19 
- 0.3022) were less than 1, indicating a favorable process. In previous studies, Langmuir 
model or both Freundlich and Langmuir models have well fitted the adsorption of anionic 
PAM on clays (kaolinite, illite and smectite) (Deng et al. 2006, Inyang &Bae 2005).
According to the adsorption isotherms, the adsorption capacities of the tested solids were 
in this order: illite > kaolinite > sludge. Furthermore, the same order was found with the 
maximum adsorption amount (M) calculated with the Langmuir equation, where the illite 
presented the highest value (29.41 mg/g) followed by the kaolinite (17.73 mg/g) and finally 
the sludge (13.23 mg/g). As shown in table 1, the illite presents the highest BET specific 
surface (95.1 m2/g). This can explain its high adsorption capacity. 
The adsorption capacities of kaolinite and sludge are not correlated to the specific surfaces 
measured for these solids since the sludge presenting higher specific surface than kaolinite, 
showed lower adsorption capacity. The measured maximum diameters (331 - 365 µm) and 
mean diameter (43 µm) (table 1) indicate that the sludge consists of coarse particles. 
However, the BET specific surface of the sludge is 59 m2/g and represents a high value 
compared to its size distribution. Considering the total pore volume (0.103 cm3/g) and the 
pore volume distribution, it appears that sludge composition consists mainly of mesoporous 
particles, this explains its relatively high specific surface. Because of its high molecular 
weight, PAM polymer cannot enter into the pore of aggregates (Malik &Letey 1991, 
Mamedov et al. 2007). The adsorption is limited to the external surface and is higher on fine 
particles than on larger particles (Graveling et al. 1997, Lu et al. 2002, Malik &Letey 1991). 
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Considering the fraction content of kaolinite and illite in the clay fraction of sludge and 
the adsorption amounts of PAM obtained for kaolinite, illite and sludge, it appears that these 
two clays are probably the main phases involved in the adsorption of PAM to sludge. 
Moreover, the high affinity of PAM to sludge and clay particles suggest a low mobility of 
PAM. 
Table 3: Calculated constants of Langmuir and Freundlich isotherms for PAM adsorption 
on kaolinite, illite and sludge
Sample Langmuir model Freundlich model
M KL R2 Kf 1/n R2
Kaolinite 17.73 0.04 0.973 5.64 0.19 0.9408
Illite 29.41 0.033 0.9546 3.96 0.366 0.9223
Sludge 13.23 0.025 0.9237 2.187 0.3022 0.8714
The unit of Kf is (mg g-1) (L mg-1), KL is (L mg-1) and M is (mg g-1).
Desorption of PAM after adsorption on kaolinite, illite and sludge was measured as a 
function of time. After 10 days, very little amounts of PAM were desorbed from kaolinite, 
illite and sludge, and calculated desorption percentages did not exceed 3% (data not shown). 
This low PAM desorption from kaolinite, illite and sludge is in agreement with previous 
studies (Deng et al. 2006, Nadler et al. 1992) and confirm that PAM adsorption implies multi-
segment interactions, so there is a small probability that all train segments are simultaneously 
detached from the surface (Theng 1982).
4- Effect of ionic strength 
The adsorption of PAM was measured at three CaCl2 concentrations (10-3 mol/L, 10-2
mol/L, 10-1 mol/L, 5.10-1 mol/L). Results from figure (5a) show that PAM adsorption on 
kaolinite, illite and sludge is increased when the salt concentration increases. This is in 
agreement with previous studies and is typical of screening of the negative charges due to 
cation adsorption, resulting in decrease of electrostatic repulsions between mineral surfaces 
and anionic PAM (Chiappa et al. 1999, Lecourtier et al. 1990, Lu et al. 2002). 
Electrical charge properties of solid surfaces and PAM were determined by zeta potential 
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Figure 4: Isotherms of PAM adsorption on kaolinite, illite and sludge
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and solid phases is discussed hereafter. CaCl2 concentration in the experimental medium 
affects the zeta potentials of solid suspensions, especially illite and sludge, and PAM solution 
(figure 5b). At CaCl2 concentration below 10-1 mol/L, zeta potential values are negatives and 
become positives for CaCl2 concentration between 10-1and 5.10-1 mol/L. This effect of salt 
concentration on zeta potentials of clays minerals has also been reported previously (Ariffin et
al. 2014, Chassagne et al. 2009, Sondi et al. 1996). The variation of the total surface charge of
PAM and solids in the presence of increasing CaCl2 concentrations could be due to Ca2+
adsorption on solid surfaces on one hand and binding of Ca2+ with PAM on the other hand. 
Dissolved Ca2+ was measured in the supernatants of adsorption experiments (PAM/solids), 
PAM solution and solid suspensions (figure 6). From these results, we notice that when initial 
concentration of CaCl2 is 10-3 and 10-2 mol/L, Ca2+ remaining in the supernatants of 
adsorption samples is significantly decreased. This indicates that binding of Ca2+ with PAM 
can occur on one hand and/or on solid surfaces on the other hand. At these CaCl2
concentrations, the remaining dissolved Ca2+ measured in PAM solutions are significantly 
lower than initial Ca2+ concentrations. The quantities of residual Ca2+ in PAM solutions are 
comparable to those found in adsorption samples. On the other hand, in solid suspensions, the 
concentration of dissolved Ca2+ remains unchanged. Two reasons can explain this: i) Ca2+
cations do not adsorb on solid surfaces, or ii) the adsorbed quantities, limited by the available 
sites at solid surfaces, are very low compared to the initial input of Ca2+. Taking into account 
the variation of zeta potentials of solids depending on CaCl2 concentrations, Ca2+ adsorption 
on solid surfaces can occur but it is limited because of the saturation of the available sites of 
solid surfaces. At CaCl2 concentrations of 10-3 and 10-2 mol/L, adsorption of PAM on the 
surfaces is enhanced due to Ca2+ binding on the negative sites of the polymer that decreases 
electrostatic repulsions between the solid surfaces and the PAM-Ca2+ system. 
At initial CaCl2 concentrations of 10-1 and 5.10-1 mol/L, residual amounts of Ca2+
measured in the supernatants of adsorption experiments and PAM solutions are not 
significantly different from the initial input. At these high initial CaCl2 concentrations, 
saturation of binding carboxyl groups of PAM with calcium is a limiting factor preventing the 
measure of a significant decrease of Ca2+ concentration in the supernatants. 
Experiments were performed at neutral pH value. At this pH, considering the pKa values 
of carboxyl groups (4-5) and the pKa values of kaolinite and illite from the literature, PAM 
and surface sites of the solids are deprotonated. In these conditions, electrostatic attractions 
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favored. Hence, two mechanisms are possible: i) the binding of Ca2+ cations on PAM negative 
sites, and adsorption of Ca2+ on the negative surface sites of solids, ii) the cationic bridging 
between the negative groups of PAM and the negative sites of solids, as suggested by 
(Chiappa et al. 1999, Lee et al. 2012, Theng 1982). According to results from figure 6, the 
binding of Ca2+ on the negative sites of PAM resulting on the reduction/neutralization of the 
negative charge of PAM leading to reduction of electrostatic repulsions between PAM and 
solid surfaces seems to be the main mechanism explaining the enhancement of PAM 
adsorption with the increase of CaCl2 concentration.
Figure 5a: Adsorption of PAM on kaolinite, illite and sludge as a function of ionic 
strength
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Figure 5b: Zeta potentials of kaolinite, illite and sludge as a function of the ionic strength 
of the suspension
Figure 6: Comparison between Ca2+ initial concentrations (Log) and Ca2+ concentrations 
(Log) remaining in the supernatants of adsorption samples, solid suspensions and PAM 
solutions
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5- Effect of pH
Figure 7a shows the results of PAM adsorption on kaolinite, illite and sludge as a function 
of pH. Between pH 4 and pH 10, no significant change in quantity of adsorbed PAM on the 
three tested solids is observed, meaning that adsorption of PAM is not pH-dependant. 
In ultra pure water, the zeta potential of PAM is negative in the whole pH range but varies 
from -50 to -4 from basic to acidic pH, respectively (Figure 7b). pKa value of carboxyl groups 
is around 4-5. At pH<pKa, carboxyl groups of PAM are protonated, resulting on the reduction 
of the total negative charge of PAM. In CaCl2 medium, in addition to protonation of carboxyl 
group, binding of Ca2+ ions from the electrolyte can compete with proton binding. 
At pH > pKa, in ultra pure water, the zeta potential of PAM is strongly affected by the pH 
variation and becomes “more” negatively charged (Figure 7b). This charge variation, 
depending on pH, is due to the dissociation of carboxyl groups in PAM chain to –COO-
groups, generating a more negative total charge. In CaCl2 medium, the zeta potential of PAM 
is not affected by pH variation. This clearly indicates that Ca2+ ions bind to the new formed 
COO- , leading to an attenuated negative total charge.
Figure 7a: Adsorption of PAM on kaolinite, illite and sludge as a function of pH
(CaCl2 = 10-2 mol/L)
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Figure 7b: Zeta potential of polyacrylamide as a function of pH in CaCl2 (10-2 mol/L) 
medium and ultra pure water medium
Conclusion 
This work was conducted to study the fate of anionic polyacrylamide (PAM) based 
flocculants used in aggregate quarry with batch adsorption tests using sludge samples from a 
quarry and two predominant clays (kaolinite and illite) contained in sludge. Anionic PAM 
showed high affinity for sludge, kaolinite and illite and the adsorption isotherms were 
satisfactorily fitted with both Langmuir and Freundlich models. The kinetic of adsorption was 
rapid (equilibrium reached within 10 hours) and the adsorption process was predominantly a 
pseudo-second-order mechanism characterizing a chemical adsorption. The adsorption 
capacity was strongly dependent on the physical properties of the solids (specific surfaces, 
particle size and porosity). The background electrolyte concentration (CaCl2) affected 
considerably the adsorption of PAM onto kaolinite, illite and sludge and adsorption increased 
with increasing CaCl2 concentrations. Zeta potentials of solids and PAM were also correlated 
to the concentration of CaCl2 and suggested an adsorption of Ca2+ cations on the negative sites 
of solid surfaces and PAM. The amount of dissolved Ca2+ in the supernatant of adsorption 
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predominantly on PAM probably because of the limited adsorption sites of the solid surfaces. 
Ca2+ binding on carboxyl groups of PAM results in the attenuation of the negative charge of 
the polymer. As a consequence the electrostatic repulsions between PAM and the negatively 
charged solid surfaces are reduced. In CaCl2 10-2mol/L electrolytic medium, the pH did not 
affect PAM adsorption and zeta potential of PAM. The adsorption of Ca2+ cations from the 
background electrolyte screened the effect of pH on PAM charge making adsorption 
independent on pH. 
From our results, it appears that the interaction of anionic PAM with mineral solids is 
highly dependent on PAM properties (charge, charge density) and solid properties (specific 
surface, size distribution, porosity), but also on physico-chemical parameters like pH and 
ionic strength. The strong and irreversible adsorption of PAM on sludge and clay phases 
should result on a low mobility of PAM from the settling lagoons of aggregate industries. So, 
in this context, the spreading of PAM to adjacent aquatic environment and the risk towards 
aquatic organisms are limited. Nevertheless, even if PAM mobility is low, its use should be 
controlled and spatially limited. Indeed, strong binding of PAM with cations (as shown in this 
study) in freshwater systems should lead to depletion of micro-nutrients source for aquatic 
organisms. On the other hand, enhancement of suspended particles flocculation and settling 
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3- Suivi de l’acrylamide résiduel après adsorption du 
polyacrylamide
La teneur en AMD résiduel dans le produit final du PAM est strictement réglementée en 
Europe. D’après la directive européenne des préparations dangereuses 1999/45/EC, le 
polyacrylamide est classé comme produit non toxique pour l’homme lorsque la teneur en 
acrylamide résiduel est inférieure à 1000 mg/kg (soit 0,1%) et comme produit cancérigène 
(catégorie 2) lorsque la teneur en acrylamide résiduel est supérieure à 0,1%. Selon le bureau 
européen des produits chimiques, les polyacrylamides utilisés en Europe contiennent moins 
de 1000 mg/kg d’acrylamide résiduel (European Commission 2002).
La teneur en acrylamide résiduel dans les floculants de polyacrylamide utilisés dans 
l’industrie de granulat étudiée a été déterminée par HPLC/MS/MS (Mnif et al. 2015). La 
teneur mesurée était égale 1043 mg/kg soit, 0.1043%. En tenant compte de l’incertitude de la 
mesure analytique (environ 12%), cette concentration satisfait la réglementation sur 
l’acrylamide (1999/45/EC).
L’acrylamide résiduel a également été mesuré dans les surnageants des tests d’adsorption 
du PAM sur la kaolinite et la boue avec différentes concentrations de PAM. Les mesures ont 
été effectuées selon la méthode de (Mnif et al. 2015). Après adsorption du PAM sur la phase 
solide, l’AMD résiduel se trouve en totalité en phase aqueuse, dans les surnageants 
d’adsorption (figure 6). Dans les lagunes de décantation des sites de granulat, l’AMD résiduel 
contenu dans les floculants de PAM est véhiculé dans la phase aqueuse et peut être transporté 
par les flux d’eau vers les eaux de surface et les eaux souterraines. 
Contrairement au PAM, l’AMD résiduel n’est pas retenu par la phase solide. La
dissémination de l’AMD sera d’autant plus favorisée dans les carrières de granulat qui, en 
raison de leurs besoins en eau, se situent à proximité de cours d’eau ou d’aquifères facilement 
accessibles. Des études supplémentaires doivent être réalisées afin d’évaluer le potentiel de 
dégradation, et notamment la biodégradation de l’AMD dans des conditions d’anaérobie avec 
des espèces microbiennes représentatives de celles présentes sur le site. 
Au niveau des lagunes de décantation, où sont stockées les boues de décantation et les 
eaux industrielles, l’AMD demeure dans la phase aqueuse alors que la majorité du PAM sera 
adsorbée à la phase solide. Lors de l’étape de floculation, on estime que 95% du PAM 
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l’AMD résiduel resteraient dissous dans l’eau. Au niveau des lagunes de décantation, le PAM 
et l’AMD présents dans la phase aqueuse seront exposés aux rayonnements UV solaires. La 
photo-dégradation pourrait donc présenter une voie d’élimination ou de réduction de la 
présence du PAM et de l’AMD dans ces lagunes. C’est pourquoi, l’impact des rayonnements 
UV sur ces deux molécules doit être investigué. 
Figure 6 : Variation de la concentration de l’AMD résiduel (Log) dans les 
surnageants d’adsorption du PAM par rapport à la concentration initiale (Log) de 
l’AMD résiduel dans les solutions de PAM
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Suivi du polyacrylamide et de l’acrylamide dans des tests de 
photodégradation du polyacrylamide
La photodégradation du PAM est facilitée par l’absorption de la photoradiation incidente, 
où les groupements chromophores carbonyle du PAM absorbent l’énergie lumineuse,
provoquant une scission homolytique des liaisons susceptibles et la formation de radicaux 
libres. La photodégradation du PAM a fait l’objet d’études, en raison de son utilisation dans le 
domaine agricole pour contrôler l’érosion des sols, améliorer la structure des sols et 
l’efficacité des herbicides. La photolyse du PAM implique généralement des réactions 
radicalaires qui provoquent la scission de la chaine carbonée du PAM et la production de 
PAM de plus faibles poids moléculaires (Caulfield et al. 2003, El-Mamouni et al. 2002, Kay-
Shoemake et al. 1998). Soumis à une irradiation UV fortement énergétique (254 nm) et à des 
températures élevées (> 40°C), les PAM non ioniques (105-106 Da) subissent une dégradation 
physique entrainant l’augmentation de la fraction de poids moléculaire inférieur à 3 KDa de 
2% jusqu’à 80% après 72 heures d’irradiation (El-Mamouni et al. 2002). Si l’impact des
rayonnements UV sur le squelette carboné du PAM a été mis en évidence, leurs effets sur les 
teneurs et les taux de dégradation du PAM n’ont pas été déterminés. 
Dans un but de décontamination d’effluents contenant du PAM, la photodégradation du 
PAM en présence d’un oxydant (ozone) ou d’un photocatalyseur (TiO2 à 0,5 g/L) a été testée. 
Dans ces conditions, des pourcentages de dégradation de PAM allant jusqu’à 100% ont été 
rapportés (Fan-xiu &Jian-hua 2010, Suzuki et al. 1979). Dans ces tests de photodégradation 
du PAM, l’énergie des rayonnements UV appliqués n’était pas indiquée ou était trop élevée 
comparée à l’énergie des UV solaires qui peuvent atteindre la surface de la terre (UVA > 
320 nm). Aussi, l’évolution des teneurs en PAM pendant les tests d’irradiation n’a souvent 
pas été suivie, et à notre connaissance, n’a jamais été déterminée dans le cas des PAM 
anioniques.
La plupart des études de photodégradation du PAM étaient focalisées sur le suivi de 
l’AMD résiduel. Le but de ces études était de déterminer si la dégradation du PAM en AMD 
peut avoir lieu. La dégradation de PAM en AMD par photolyse a été d’abord rapportée par 
(Smith, Prues et al. 1996, 1997). En effet, dans un mélange de PAM et d’un herbicide, sous 
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concentration d’AMD durant les 4 semaines des tests a été observée. Ces constats ont été 
contestés dans uns étude ultérieure utilisant le même mélange et les mêmes conditions.
L’augmentation de la teneur en AMD a été attribuée à deux possibilités: i) une défaillance de 
la méthode analytique utilisée qui ne permettait pas une bonne séparation de l’AMD et de 
l’acide acrylique, et de l’AMD et de l’herbicide ajouté dans les solutions de PAM ii) une 
mauvaise dissolution du PAM au début du test entrainant la formation de billes où peut être 
piégé l’AMD résiduel, puis libéré progressivement au fil du temps (Ver Vers 1999). Les 
caractéristiques (composition, charge, taille moléculaire, teneur en AMD résiduel) du PAM 
utilisé dans ces tests n’ont pas été précisées. Dans des tests de photodégradation (UV à 254 
nm) de PAM non ionique linéaire, de faibles quantités d’AMD (50 parts par million d’unités 
répétitivités d’AMD dans le PAM) ont été libérées. Cette production a été attribuée à une 
scission aléatoire de la chaine carbonée du PAM qui peut libérer quelques molécules d’AMD 
mais les auteurs ont écarté la dépolymérisation du PAM en AMD (Caulfield et al. 2003). 
La photodégradation des PAM anioniques réticulés (insolubles) par les UV (365 nm) a été 
étudié par (Holliman et al. 2005). La concentration de l’AMD résiduel était plutôt stable à 
20°C mais a considérablement augmenté à 35°C et les auteurs ont conclu que l’utilisation de 
ces PAM réticulés serait inadéquate pour les climats chauds (Holliman et al. 2005) en raison 
du risque de production de l’AMD. Des PAM anioniques linéaires ont été soumis à des 
rayonnements UV puis ajoutés à des cultures bactériennes. Contrairement à l’AMD, le PAM 
irradié n’était pas capable de soutenir la croissance bactérienne en étant seule source de 
carbone, suggérant la non production de l’AMD suite à la radiation UV des PAM (Kay-
Shoemake et al. 1998). Néanmoins, dans ces tests, la longueur d’onde des UV utilisée n’a pas 
été précisée et la teneur en AMD n’a pas été suivie. 
Entre les contradictions concernant la libération de l’AMD suite à la photodégradation du 
PAM, et les différences de conditions expérimentales utilisées (type des UV, type et 
propriétés des PAM, teneur en AMD résiduel initial, etc) dans les précédentes études, la 
question de la possible photodégradation du PAM en AMD sous l’effet des UV solaires 
demeure sans réponse concluante. S’agissant des PAM anioniques linéaires de haut poids 
moléculaire utilisés fréquemment comme floculants pour la clarification des eaux potables et 
usées, leur stabilité et leur possible dégradation en AMD par photolyse ne sont pas connues. 
C’est pourquoi, dans ce chapitre, la photodégradation du PAM sous l’effet des UV (UVA) a 
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solutions de PAM irradiées pendant 21 jours, et ont été mesurées dans des blancs (non soumis 
aux UV) à la même période. Aussi, la concentration du PAM a été suivie pendant les 21 jours 
du test afin de déterminer si la photodégradation induite par les UV peut réduire les teneurs de 
PAM, et ainsi contribuer à la décontamination d’un milieu naturel (comme les lagunes de 
décantation des sites de granulat) contenant le PAM. 
1- Matériel et méthodes 
1-1- Test de dégradation aux UV
Des polyacrylamides anioniques (FLOPAM AH 912 SH) utilisés comme floculants pour 
le traitement de l’eau, ont été fournis par SNF Floerger. Ces polymères présentent un très haut 
poids moléculaire (10.106 Da) et une très faible densité de charge (2%). Une lampe UV 
(Fisher Scientific France) contenant deux tubes (6 watts, 700µw/cm2) émettant des 
rayonnements à 365 nm a été utilisée pour l’irradiation du PAM. Une solution de PAM (200 
mg/L) a été préparée dans de l’eau ultra pure (18 M cm-1) dans un bécher en verre (500 ml). 
Le bécher a été ensuite couvert avec du parafilm afin de minimiser les pertes d’eau par
évaporation. Le parafilm a été ensuite troué afin de permettre un échange avec le milieu 
extérieur et l’entrée de l’oxygène, pouvant être impliqué dans la photo-oxydation du PAM. Le 
bécher a été par la suite placé dans un incubateur à température ambiante (20°C environ) dont 
les faces intérieures ont été couvertes de papier aluminium pour assurer une distribution 
homogène des rayonnements UV. Durant les 21 jours de l’expérience, des prélèvements de 2 
ml environ de la solution de PAM ont été réalisés régulièrement. Avant échantillonnage, la 
solution de PAM a été pesée et de l’eau ultra pure a été ajoutée pour remplacer le volume 
d’eau perdu par évaporation. Les pH et les températures de la solution ont été également 
relevés. 
1-2- Analyse du PAM et de l’AMD résiduel
L’analyse du PAM a été réalisée en utilisant la méthode par N-bromination développée 
par (Scoggins &Miller 1975) et décrite dans le chapitre I. Dans les échantillons de PAM, 
l’acrylamide résiduel a été mesuré par HPLC/MS/MS selon la méthode de (Mnif et al. 2015)
développée pour l’analyse de l’AMD dans les échantillons aqueux. La concentration d’AMD 
résiduel a été déterminée dans la solution initiale de PAM, puis dans les différents 
échantillons prélevés durant le test de dégradation aux UV. La teneur en AMD résiduel a été 
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conditions que celle utilisée dans les tests d’irradiation mais non soumise aux UV, au début et 
à la fin du test.
1-3- Détermination de la cinétique de dégradation et du temps de demi-vie 
de l’acrylamide 
Afin de déterminer le temps de demi-vie et le taux de dégradation de l’AMD, l’équation 
correspondant à une cinétique de dégradation exponentielle (Connors 1990) a été utilisée : 
tkeCtC 10)(

avec C(t) : la concentration d’AMD au temps t, C0 est la concentration d’AMD initiale et 
k est la constante de dégradation. La constante de dégradation est déterminée à partir de la 
représentation linéaire de :






2- Résultats et discussion 
La figure 7 montre que la concentration de PAM n’a pas significativement variée durant 
les 21 jours de l’expérience (variation < 12%). Cette légère variation est probablement due à 
des incertitudes de mesures analytiques et/ou erreurs expérimentales. La méthode analytique 
par N-bromination utilisée pour quantifier le PAM dans nos tests est basée sur la détection des 
groupements amides du polymère. Elle ne permet donc pas de renseigner sur une scission 
potentielle de la chaine carbonée du PAM pour générer des polymères ou des oligomères de 
plus faibles poids moléculaires, comme indiqué par (Kay-Shoemake et al. 1998) et (El-
Mamouni et al. 2002). Les conditions d’irradiation utilisées dans nos tests sont assez 
éloignées de celles utilisées par (El-Mamouni et al. 2002). En effet, dans les tests de (El-
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254 nm et correspondent donc à des UVC, qui sont les rayonnements solaires les plus 
énergétiques mais qui n’atteignent pas la surface de la terre. Dans nos tests, l’utilisation des 
UVA (365 nm) a été privilégiée puisque ces rayonnements représentent plus que 95% des UV 
solaires qui arrivent jusqu’à la surface de la terre, et qui pourraient être impliqués dans la 
photodégradation naturelle des composés exposés au soleil. Le groupement amide représente 
le groupement fonctionnel au niveau de la chaine du PAM qui peut subir des réactions 
chimiques tel que l’hydrolyse, pour produire de l’ammoniac ou un acide carboxylique. 
L’analyse du PAM met en évidence que les groupements amides du PAM sous rayonnements 
UVA ne subissent pas d’hydrolyse. Ceci est également confirmé par le pH de la solution de 
PAM, demeurant constant durant tout le test (figure 10) (variation < 6%), suggérant la non 
production d’ions ammoniums dans le milieu expérimental. 
Figure 7 : Evolution des concentrations de PAM et d’AMD résiduel dans des 
solutions de PAM soumis à une radiation UV (365 nm) durant 21 jours
Les teneurs en AMD résiduel ont été suivies durant l’expérience d’irradiation. Afin 
d’éviter les problèmes rapportés dans des études précédentes sur la libération progressive de 
l’AMD résiduel à partir du PAM en fonction du temps, les teneurs en AMD résiduel ont été 
déterminées dans une solution « blanc » de PAM non irradiée. Dans la solution « blanc » de 
PAM, les teneurs d’AMD mesurées étaient comparables le premier et le dernier jour du test 
indiquant une bonne dissolution de tout l’AMD résiduel contenu dans le PAM pendant la 
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concentration de l’AMD résiduel dans les solutions de PAM a diminué de façon continue et 
progressive durant les 21 jours du test (figure 7). Ces résultats indiquent d’une part que le 
PAM n’est pas dégradé en AMD sous l’effet des UV et sont en accord avec des études 
précédentes (Holliman et al. 2005, Kay-Shoemake et al. 1998), et d’autre part que l’AMD 
résiduel tend à se dégrader sous l’effet des UV. Cette dégradation reste faible durant les 8 
premiers jours d’irradiation mais augmente considérablement à partir du 10ème jour 
d’irradiation. Après 21 jours, le pourcentage de dégradation d’AMD est d’environ 41%. Étant 
donné que la photodégradation de l’AMD serait basée sur des réactions radicalaires, la faible 
dégradation de l’AMD observée la première semaine pourrait être due au temps nécessaire 
pour la formation et l’action des radicaux libres. L’équation de (Connors 1990) correspondant 
à une cinétique de désintégration de 1er ordre a montré une corrélation satisfaisante avec les 
données expérimentales (figure 8). Dans ce modèle, les données de la première semaine où la 
teneur de l’AMD résiduel n’a pas varié significativement, n’ont pas été considérées. Nos 
résultats montrent que la photodégradation de l’AMD présente une cinétique de 1er ordre. Le 
temps de demi-vie de l’AMD est estimé à 62 jours et suggère une cinétique de 
photodégradation d’AMD relativement lente à 20°C (figure 9). Étant donné que les cinétiques 
des réactions chimiques sont dépendantes de la température, il serait intéressant de tester 
l’effet de la température sur la cinétique de dégradation de l’AMD dans une étude ultérieure.
La photo-dégradation de l’AMD résiduel observée dans notre travail est en accord avec 
les résultats de (Holliman et al. 2005) qui ont observé une dégradation de l’AMD résiduel 
contenu dans des gels de PAM anioniques réticulés soumis à une irradiation UV à la même 
longueur d’onde que celle utilisée ici. Après exposition de solutions de PAM à la lumière 
solaire pendant 6 semaines, une dégradation de l’AMD allant jusqu’à 100 % est rapportée par 
(Ver Vers 1999). Les UVA utilisés représentant plus que 95% des UV solaires et les taux de 
dégradation obtenus dans nos tests après 3 semaines d’irradiation indiquent que la dégradation 
naturelle de l’AMD exposée à la lumière solaire observée par (Ver Vers 1999) pourrait être 
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Figure 8: Données expérimentales (symboles) et théoriques (ligne continue) de la 
dégradation de l'AMD aux UV
Figure 9: Suivi du pH et de la température d’une solution de PAM soumise à une 
radiation UV (365 nm) pendant 21jours
L’AMD et le PAM sont composés principalement de 3 types de liaison : C-C, C-H et C-N. 
Parmi ces liaisons, la liaison C-C est la plus fragile et sa dégradation nécessite l’énergie la 
moins élevée (340 kJ/mol environ). La dégradation observée pour l’AMD dans ce travail, est 
alors probablement due à la dégradation de la chaine carbonée de l’AMD. Pour le PAM, la 
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comportement différent de ce polymère comparé à l’AMD. Ainsi, la photolyse d’une 
molécule chimique ne peut avoir lieu que si la lumière est absorbée par la molécule. 
L’efficacité d’absorption de la quantité de lumière par une molécule dépend uniquement de sa 
structure moléculaire, et est fortement influencée par la présence de chromophores. La 
molécule d’AMD contient deux groupements chromophores: la double liaison vinylique et le 
groupement carbonyle dans la fonction amide. La double liaison vinylique est plus intense 
que le groupement carbonyle et présente une capacité d’absorption des photons plus élevée 
(Hammami 2008). La molécule de PAM contenant un seul groupement carbonyle doit 
absorber moins de lumière que l’AMD et peut présenter par conséquent une stabilité 
photochimique plus élevée. La méthode d’analyse utilisée dans ce travail, basée sur la 
quantification des groupements amides du PAM, ne permet pas de conclure sur l’effet des 
UVA sur la stabilité de la chaine carbonée du PAM anionique. Des tests complémentaires, 
avec d’autres techniques analytiques, doivent être pensés pour une évaluation plus complète 
de l’effet des UVA sur la structure de la molécule du PAM. 
3- Conclusion et perspectives
Une solution de PAM dans une matrice d’eau ultra pure a été exposée à une radiation 
UVA (365 nm) durant 21 jours et les teneurs en PAM et en AMD ont été suivies 
régulièrement. Nos résultats montrent que l’irradiation du PAM aux UVA (365 nm) 
n’entraine pas de production d’AMD mais favorise la dégradation de l’AMD résiduel, à 
température constante. La photodégradation de l’AMD suit une cinétique de 1er ordre et le 
temps de demi-vie de l’AMD est estimé à 62 jours. Dans les sites de granulat où les boues 
avec les eaux usées industrielles sont stockées dans les lagunes de décantation à ciel ouvert, la 
photo-dégradation pourrait participer à la dégradation de l’AMD. Néanmoins, la cinétique 
relativement lente de cette photo-dégradation à 20°C, et la biodégradation rapide en milieu 
aérobie et anaérobie de l’AMD (Guezennec et al. 2014), suggèrent une forte prédominance de 
la dégradation biologique par rapport à la photo-dégradation dans les conditions naturelles. 
D’autre part, l’effet de la présence de la matière en suspension au niveau des lagunes de 
décantation qui peut bloquer le passage des rayonnements UV, doit être évalué.
Contrairement à l’AMD, la concentration de PAM n’a pas été affectée par la radiation 
UV. Cependant, la méthode analytique utilisée dans notre travail basée sur la quantification 
des groupements amides ne nous permet pas de conclure de l’effet des UV sur la stabilité de 
la chaine carbonée du PAM qui peut subir des scissions de liaisons à cause de la photolyse
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dans ce travail est un test préliminaire pour estimer le potentiel de photo-dégradation du PAM 
et son AMD résiduel. Des techniques et des méthodes plus performantes et plus spécifiques 
(MNR, SEC, etc) doivent être utilisées afin de mieux comprendre et identifier les altérations 
qui peuvent toucher la chaine du PAM. Par exemple, la chromatographie d’exclusion stérique 
peut être un bon outil non seulement pour mesurer la concentration du PAM, mais aussi pour 
identifier et suivre ses produits de dégradation. La principale limite liée à l’utilisation de cette 
méthode reste le poids moléculaire élevé du PAM particulièrement quand il s’agit des PAM 
de très hauts poids moléculaires (10. 106 Da) souvent utilisés comme agents floculants. Des 



















L’objectif principal de ces travaux de thèse était d’étudier les interactions des floculants à 
base de polyacrylamide et de l’acrylamide avec des phases particulaires d’un site de granulat, 
afin d’évaluer la rétention et la possibilité de piégeage de ces molécules par ces phases, dans 
le milieu naturel. Les phases solides choisies étaient comparables à celles présentes sur le site 
de l’étude, au niveau des lagunes de décantation où les boues de décantation et les eaux 
résiduaires sont stockées. Ainsi, la mobilité de ces molécules peut être estimée et leurs risques 
de propagation peuvent être appréciés. Dans un second lieu, des tests préliminaires 
d’irradiation du PAM aux UV ont été effectués afin d’estimer le potentiel de 
photodégradation du PAM et de l’AMD résiduel.
Pour doser correctement l’acrylamide dans cette étude, une méthode analytique rapide, 
simple et fiable a été développée pour mesurer de faibles teneurs en AMD (de l’ordre du
µg/L) dans des échantillons aqueux. Cette méthode se base sur la technique de la 
chromatographie liquide associée à la spectrométrie de masse en tandem (HPLC/MS/MS)
avec injection directe de l’échantillon dans la colonne chromatographique, sans étape de 
préparation. Cette méthode a été développée dans une matrice d’eau ultra pure puis testée 
dans un milieu électrolytique. Elle a servi à l’analyse de l’AMD dans des échantillons 
d’adsorption et pourrait être un bon outil pour des analyses rapides de l’AMD en routine dans 
des échantillons aqueux. 
Ensuite, les interactions des monomères d’acrylamide avec des particules de boue 
provenant d’un site de granulat et des particules argileuses (kaolinite et illite) ont été étudiées 
avec des tests de sorption. Ces tests ont été réalisés en fonction du temps, de la concentration 
en AMD et du pH. Les résultats ont montré une faible affinité de l’AMD vis-à-vis de ces 
phases solides avec des pourcentages d’adsorption inférieurs à 10%. L’adsorption de l’AMD 
sur les trois phases solides testées (boue, kaolinite et illite) était faible, comparable et 
indépendante du temps de contact et de la concentration initiale de l’AMD. De plus, le pH de 
la suspension n’a pas montré d’effet significatif sur les quantités d’adsorption, probablement à 
cause de la neutralité de la charge électrique de l’AMD, rendant les interactions entre cette 
molécule et les surfaces solides indépendantes des effets électrostatiques. Cette faible affinité 
de l’AMD pour les particules solides peut être expliquée par les propriétés physico-chimiques 
de la molécule à savoir, son hydrophilie, sa polarité élevée, sa petite taille et sa neutralité 
électrique. Les résultats trouvés dans ce travail concernant la faible affinité de l’AMD vis-à-
vis des particules minérales présentes dans un site de granulat confirment et expliquent les 
résultats rapportés dans des études précédentes où l’AMD a été peu ou pas détecté dans la 









al. 2014). L’acrylamide, n’étant pas adsorbé et piégé par le compartiment particulaire dans le 
site de granulat, serait probablement mobile dans le sol. Une dissémination de l’AMD toxique 
vers les eaux souterraines et les eaux de surface est alors possible. 
De la même manière, des tests de sorption en batch ont été réalisés pour déterminer la 
capacité d’adsorption des PAM anioniques par les particules solides minérales présentes dans 
le site de granulat. Dans ces tests, l’AMD résiduel présent dans le PAM a été mesuré puis 
suivi dans les surnageants d’adsorption. Les résultats ont confirmé la faible affinité de l’AMD 
vis-à-vis de la phase particulaire et la persistance de l’AMD résiduel dans la phase aqueuse. 
Inversement, les tests d’adsorption du PAM ont révélé une affinité élevée du PAM anionique 
pour les phases minérales utilisées (boue, kaolinite et illite). La cinétique d’adsorption était 
rapide et bien corrélée au modèle cinétique de pseudo-second ordre, témoignant d’une 
adsorption de nature chimique des PAM aux surfaces solides testées. Les données 
expérimentales obtenues pour les tests d’adsorption avec différentes concentrations de PAM 
ont montré une bonne corrélation avec les isothermes de Langmuir et de Freundlich. Les 
constantes calculées pour ces modèles indiquent une affinité élevée et un processus favorable 
d’adsorption du PAM aux surfaces solides. 
L'impact des conditions physico-chimiques, notamment le pH et la force ionique, sur
l’adsorption du PAM a été étudié. Les tests d’adsorption conduits à différentes forces ioniques 
ont montré une augmentation importante des quantités d’adsorption du PAM aux particules de 
boue, de kaolinite et d’illite, avec l’augmentation de la concentration du sel CaCl2, utilisé 
comme électrolyte de fond. Des mesures des potentiels zêtas des suspensions solides et des 
solutions de PAM aux conditions des tests d’adsorption ont été effectuées, afin d’apprécier 
l’impact de la concentration en sel sur les propriétés de charge du couple adsorbant/adsorbat. 
Aussi, les teneurs en Ca2+ dissous dans les échantillons d’adsorption ont été suivies. Les 
résultats obtenus ont mis en évidence la fixation des cations Ca2+ principalement sur les sites 
négatifs des PAM entrainent la réduction de la charge négative globale du PAM, conduisant à 
la réduction des répulsions électrostatiques entre les surfaces solides et les PAM et permettant
une meilleure adsorption du PAM au niveau de ces surfaces solides. Contrairement à la force 
ionique, le pH n’a montré d’effets significatifs ni sur l’adsorption du PAM ni sur les 
propriétés de charge des surfaces solides et du PAM. La présence des cations Ca2+ dans le 
milieu expérimental et la fixation de ces cations sur les sites négatifs du PAM a masqué l’effet 









La force ionique (10-2 mol/L) utilisée dans nos tests de sorption est comparable à celle des 
eaux industrielles du site de granulat d’intérêt. Les cations Ca2+ étudiés représentent les 
cations prédominants dans ces eaux industrielles. Nos résultats montrent le rôle important que 
peuvent jouer les cations présents dans la phase aqueuse dans les interactions entre les PAM 
anioniques et la phase solide. Étant donné que les eaux naturelles sont composées de plusieurs 
types de cations, il serait intéressant d’étudier l’effet d’autres cations tel que les cations 
monovalents et trivalents. Aussi, des tests en milieu polyélectrolytique devraient être pensés 
afin de se rapprocher des conditions naturelles.
Dans le dernier chapitre de cette thèse, des tests de photo-dégradation à l’aide de 
rayonnements ultraviolets ont été effectués afin d’estimer le potentiel de dégradation du PAM 
et de l’AMD résiduel, restant dans la phase aqueuse. Ces tests avaient pour but de renseigner 
sur l’effet potentiel des UV solaires sur la stabilité du PAM et de l’AMD résiduel exposés à la 
lumière solaire dans les lagunes de décantation des sites de granulat. L’AMD résiduel présent 
dans les solutions de PAM a été dégradé jusqu’à 42% sous l’effet des UV. La concentration 
du PAM n’a quant à elle pas été affectée par les rayonnements UV et est demeurée constante 
pendant toute la durée du test. Ceci suggère une stabilité élevée des PAM sous les UV mais 
doit être vérifié par d’autres tests et techniques qui peuvent renseigner sur la stabilité de la 
structure de la chaine du PAM sous irradiation. 
En conclusion, ce travail de thèse a permis de démontrer la faible affinité de l’AMD, et 
l’affinité élevée des PAM moins toxiques, pour les phases particulaires présentes sur un site 
de granulat. L’AMD semble donc être mobile dans le sol et peut se propager à partir des eaux 
interstitielles au niveau des lagunes de décantation pour être transporté par les flux d’eau. 
Néanmoins, le transport de l’AMD et la contamination d’autres milieux aquatiques par 
l’AMD sont dépendants i) du potentiel et de la cinétique de biodégradation de l’AMD dans 
les conditions naturelles ii) du débit et de la vitesse des flux d’eau dans le site, notamment à 
partir des lagunes de décantation. Ces mécanismes doivent donc être caractérisés pour une 
meilleure évaluation du devenir de l’AMD dans le milieu naturel et les risques potentiels liés 
à cette molécule sur les écosystèmes. Contrairement à l’AMD, le PAM semble être peu 
mobile puisqu’il serait rapidement et irréversiblement piégé par les phases particulaires 
comme les boues et les argiles présentes sur le site. Les risques de dissémination et de 
propagation du PAM vers les eaux souterraines et les eaux de surface sont donc faibles. La 









et d’argiles (utilisées pour étanchéifier les lagunes de décantation) au niveau des lagunes de 
décantation, et sera donc probablement non biodisponible pour les organismes vivants 
présents dans le site, et a priori sans risques notables sur l’environnement. La fraction de 
PAM qui peut demeurer dans le compartiment aqueux peut par contre s’avérer problématique. 
En effet, la présence de ces PAM pourrait gêner (augmentation de la viscosité du milieu, 
diminution de ressources de nutrition, diminution de la locomotion des micro-organismes, 
etc) l’activité des micro-organismes impliqués dans la biodégradation de l’AMD, diminuant 
ainsi le potentiel de dégradation de l’AMD au profil de son potentiel de transport et de 
propagation. D’autre part, cette fraction de PAM « libre » serait disponible pour les micro-
organismes et peut être sujette à la dégradation biologique ou à la photodégradation pour 
générer des sous produits dont les effets et la toxicité ne sont pas connus. Si nos tests 
préliminaires de photodégradation n’ont pas montré de variation de la concentration totale de 
PAM, l’impact des UV sur la structure de la chaine du polymère doit être mieux exploré. 
Des essais dynamiques en colonnes peuvent être envisagés pour vérifier les résultats 
trouvés en tests batch dans cette thèse. Ces tests en dynamique pourraient servir à reproduire à 
l’échelle du laboratoire les phénomènes de transport et de dégradation du PAM et de l’AMD, 
à l’œuvre dans les lagunes de décantation. Au sein du projet Aquapol, un suivi de l’AMD 
dans différents endroits d’un site de granulat a été fait avec différentes campagnes de 
prélèvement et a confirmé la mobilité et le transport de l’AMD vers les eaux souterraines. 
Une étude sur terrain semblable pourrait être pensée afin de confirmer la faible mobilité du 
PAM et sa non propagation. En revanche, cela doit passer avant par une étape de
développement analytique pour essayer de résoudre le problème lié à la quantification de 
faibles teneurs en PAM, comparables à celles présentes dans le milieu naturel. L’utilisation de 
la chromatographie d’exclusion stérique peut être une bonne piste à explorer, si des colonnes 
chromatographiques compatibles avec le très haut poids moléculaire  des floculants à base de 
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Les floculants à base de polyacrylamide (PAM) sont produits par polymérisation à partir du 
monomère toxique : l’acrylamide (AMD). Ces floculants peuvent contenir des quantités résiduelles 
d’AMD allant jusqu’à 0,1% pour les PAM utilisés en Europe. Les floculants de PAM sont largement 
utilisés dans les carrières de granulat pour faciliter la séparation solide/liquide lors du recyclage des 
eaux de procédés ou pour la clarification des effluents avant rejet. Les boues résultantes sont stockées 
ensuite dans des lagunes de décantation à ciel ouvert, à partir desquelles une dissémination de l’AMD 
et du PAM vers les eaux de surface ou les eaux souterraines peut avoir lieu. Dans ces travaux de thèse, 
les interactions du PAM et de l’AMD avec des particules de boue et des phases argileuses (kaolinite et 
illite, utilisées pour étanchéifier les lagunes de décantation) ont été étudiées afin d’estimer la mobilité 
et par conséquent le devenir de ces deux molécules à partir des lagunes de décantation. Pour pouvoir 
quantifier correctement l’AMD, une méthode d’analyse basée sur la HPLC/MS/MS en injection 
directe a été développée dans un premier temps. Il s’agit d’une méthode simple, rapide et sensible, qui 
a été validée avec les normes Afnor NF T 90-210 et NF T 90-220. La limite de quantification est égale 
à 1 µg/L et les incertitudes de mesure sont estimées à 34,2 ; 22 et 12,4% pour des concentrations en 
AMD égales à 1, 6 et 10 µg/L respectivement. L’étude de l’interaction de l’AMD avec des particules 
de boue d’un site de granulat et deux argiles (kaolinite et illite) a mis en évidence une faible adsorption 
de l’AMD sur ces phases solides (<10%), indépendante du temps, de la concentration en AMD et du 
pH. Contrairement à l’AMD, le PAM s’adsorbe fortement et irréversiblement sur la boue, la kaolinite 
et l’illite. La cinétique d’adsorption est rapide et consiste en une cinétique d’adsorption de premier 
ordre, en accord avec une adsorption du PAM de nature chimique. Les isothermes d’adsorption sont 
bien corrélées avec les modèles de Langmuir et de Freundlich. Les quantités d’adsorption du PAM 
sont indépendantes du pH des suspensions mais fortement impactées par la force ionique qui influence 
les interactions électrostatiques entre le PAM et les surfaces solides.
Mots-clés : acrylamide, polyacrylamide, adsorption, boue, argiles, HPLC/MS/MS, industrie de 
granulat
Abstract
Polyacrylamide (PAM) based floculants are produced from the highly toxic acrylamide (AMD) 
monomer. Commercialized PAM in Europe may contain up to 0.1% of residual AMD. PAM 
floculants are largely used in aggregate quarries to facilitate solid/liquid separation during water 
recycling process or effluent clarification before discharge. Resulting sludge are stored in open 
decantation lagoons from where dissemination of AMD and PAM to groundwater and surface water 
can occur. In this work, we aimed to study the interactions of AMD and PAM with sludge particles 
and clays (kaolinite and illite used for decantation lagoon sealing) from aggregate quarry, in order to 
estimate the mobility and so the fate of these molecules from the decantation lagoons. To correctly 
quantify the AMD, analytical method based on HPLC/MS/MS with direct injection was firstly 
developed. This simple, rapid and sensitive method was validated according to the Afnor guidelines 
(NF T 90-210 and NF T 90-220). The limit of quantification of this method is 1 µg/L and the 
uncertainties are estimated to 34.2, 22 and 12.4% for AMD concentrations of 1, 6 and 10 µg/L
respectively. Results of AMD adsorption experiments showed a low adsorption of AMD to sludge and 
clay (kaolinite and illite) particles, which is independent of time, AMD concentration and pH. 
Inversely, PAM was found to adsorb strongly and irreversibly to sludge, kaolinite and illite. The 
kinetic of adsorption is rapid and consists of a first order kinetic, which is consistent with chemical 
adsorption of PAM. Adsorption isotherms are well correlated with Langmuir and Freundlich models. 
PAM adsorption quantities are independent on the pH of suspensions, but are strongly impacted by the 
ionic strength which affects electrostatic interactions between PAM and solid surfaces. 
Key words: acrylamide, polyacrylamide, adsorption, sludge, clays, HPLC/MS/MS, aggregate 
quarry
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